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“La vida no es fácil para ninguno de nosotros. Debemos tener perseverancia, y sobre 
todo, confianza en nosotros mismos. Debemos creer que estamos dotados para algo y 
que esto debe ser alcanzado” 
Marie Curie. 
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Las cifras mundiales de producción anual de plástico han sufrido un incremento del 2,5% 
durante el periodo 2018/19, siendo el sector del embalaje y empaquetado el mayor usuario 
de este producto. Estas cifras reflejan que los plásticos forman parte de nuestro día a día, 
aportando comodidad a nuestra forma de vida. Asimismo, y debido a la inadecuada 
gestión de residuos plásticos, a la lenta tasa de degradación de los mismos y al uso 
descontrolado de estos por parte del consumidor, los plásticos se han convertido en uno 
de los principales problemas medioambientales; problema que se agrava por la 
degradación de éstos en micropartículas, conocidas como microplásticos (MP). 
Los MP hacen referencia a plásticos con un tamaño menor de 5 mm; pudiéndose 
clasificar en MP primarios, fabricados intencionadamente con ese tamaño, y MP 
secundarios, procedentes de la continua fragmentación de plásticos de tamaño superior. 
Estos contaminantes emergentes se están encontrando en diversos entornos y su ingestión 
por los diferentes eslabones de la cadena trófica puede desencadenar problemas físicos y 
toxicológicos de gran importancia. 
Las plantas de tratamiento de aguas residuales (EDAR), conjunto de procesos 
físicos, biológicos y químicos encargados de lograr un efluente de gran calidad, han sido 
consideradas fuente y sumidero de MP; siendo investigada, sobre todo en los últimos 
años, la concentración y la caracterización de estos en las aguas residuales.  
La presente Tesis Doctoral analiza la presencia y evolución de MP en las EDAR 
Cabezo Beaza, Águilas, Mar Menor Sur y La Aljorra, sitas en la Región de Murcia. 
También, pretende añadir conocimiento sobre la eficiencia, en cuanto a la descarga de 
estos, de las distintas tecnologías presentes en las mismas. Para ello, las muestras de aguas 
residuales se filtraron al vacío y, cuando lo requerían, previamente separadas por densidad 
Resumen - Abstract  Sonia Olmos Espinar 
II 
 
con una disolución de NaCl. La identificación se llevó a cabo con un estereomicroscopio 
trinocular y espectrometría infrarroja con transformada de Fourier. 
El porcentaje de retención de cada uno de los tratamientos estudiados fue de: 
89,18% para el sistema de fangos activados convencional, 79,01% para el biorreactor de 
membranas, 75,49% para la filtración rápida de arena, 70,12% para el sistema de fangos 
activados con aireación prolongada y un 64,25% para el sistema de fangos activados con 
aireación prolongada, tipo carrusel. Pese a esto, estas EDAR son capaces de emitir entre 
0,88 x 107 y 3,18 x 107 MP/día. La concentración media de MP fue superior en otoño, 
época señalada por fuertes lluvias en la región, que favorecería el arrastre de MP hacia 
las depuradoras. 
Todas las tecnologías redujeron en más de un 90% las formas particuladas de los 
MP, pero no las fibras, cuya retención mostró mayor dificultad. En cuanto al tamaño y al 
color, el 68,24% de los MP no superó el milímetro; y los tonos claros formados por el 
blanco y el beige (47,64%) y conocidos por favorecer la ingestión de MP, junto con el 
azul (30,45%) resultaron ser los más abundantes. El LDPE fue el polímero más 
encontrado en las EDAR (60,17%) debido, probablemente, a la actividad agrícola que las 
rodea y al uso incontrolado de las bolsas de plástico de un solo uso. A este le siguen el 
HDPE (11,15%) y el PP (10,62%), formando todos ellos parte de los plásticos más 
demandados en el mercado europeo. 
Finalmente, se analizaron las relaciones entre los MP y los parámetros físico-
químicos de los procesos de depuración en la EDAR ECB, destacando que altos valores 
de sólidos en suspensión podrían favorecer la formación de heteroagregados con los MP, 
que sean menos solubles y de mayor velocidad de sedimentación. Además, se observó 
que valores de pH ácidos propician un tamaño menor del MP. 





The global figures for annual plastic production have increased by 2.5% during the 
2018/19 period, with packaging sector being the largest consumer of this product. These 
figures reflect that plastics are part of our daily life, providing comfort to our way of life. 
Likewise, and due to an inadequate management of plastic waste, a slow degradation rate 
and an uncontrolled use of plastic by general consumers, it has become one of the main 
environmental problems, aggravated by their degradation into microparticles, known as 
microplastics (MP). 
MP refer to plastics with a size smaller than 5 mm; being able to be classified in 
primary MP, intentionally released with that size, and secondary MP, coming from a 
continuous fragmentation of bigger plastics. These emerging pollutants have been 
isolated in different environments, and they accumulate through the food web, posing 
physical and toxicological problems. 
Wastewater treatment plants (WWTP), defined as a set of physical, biological and 
chemical processes, in charge of achieving a high quality effluent, have been considered 
a source and sink of MP; the concentration and characterization of these in wastewater 
being investigated, especially in recent years. 
This PhD analyzes the presence and evolution of microplastics in the WWTP 
“Cabezo Beaza”, “Águilas”, “Mar Menor Sur” and “La Aljorra” WWTPs, located in the 
Region of Murcia (Spain). It also aims to add knowledge about the removal efficiency of 
MP by different sewage treatment technologies. Wastewater samples were vacuum 
filtered and, when required, previously treated with a salt-saturated NaCl solution. 
Identification was carried out with a trinocular stereomicroscope and Fourier transform 
infrared spectrometry. 
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The removal percentages were 89.18% for conventional activated sludge system, 
79.01% for membrane bioreactor, 75.49% for rapid sand filtration, 70.12 % for activated 
sludge system with prolonged aeration, and 64.25% for a Carrousel oxidation ditch 
system. The daily emission factor ranged from 0.88 x 107 to 3.18 x 107 MP/d. The average 
MP concentration was higher in Autumn than in any other season, mainly because 
episodes of heavy rain during that season. 
All treatment technologies properly removed particulate forms of MP over 90%, 
although fibers were not that retained. Regarding size and color, 68.24% of MP did not 
exceed one millimeter, and white and beige MP (47.64%) were mainly isolated, together 
with blue ones (30.45%). The highest average concentration was by far due to low density 
polyethylene (60.17%), probably as a result of the proximity of WWTPs to crops within 
agriculture greenhouses, together with an excess use of single-use plastic bags. High 
density polyethylene (11.15%) and polypropylene (10.62%) were also isolated, both resin 
types demanded by plastic converters in Europe. 
Relationships between MP and the physicochemical parameters in wastewater 
samples from “Cabezo Beaza” WWTP were analyzed, highlighting that high suspended 
solids concentrations could enhance the formation of hetero-aggregates with MP, less 
soluble and of a higher sedimentation rate. In addition, low pH values lead to a statistically 
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1 JUSTIFICACIÓN Y OBJETIVOS 
Desde el conocimiento del primer plástico hasta la actualidad, que se cuenta con un gran 
abanico de polímeros con infinitas propiedades y usos, la investigación en relación a los 
residuos generados y su correcta gestión ha sido más que necesaria. La persistencia y 
complejidad que presentan los grandes residuos de plástico y el impacto que pueden tener 
sobre el medio ambiente, es conocido desde hace tiempo. Además, su degradación en 
partículas de tamaño microscópico, conocidas como microplásticos, es un tema de 
creciente interés, tal y como refleja la Figura 1.1, en cuanto a volumen de publicaciones 
dedicadas a los microplásticos, y la Figura 1.2, referente a microplásticos y depuradoras 
de agua residual, reconociéndose a nivel mundial como una de las amenazas más ubicuas 










Figura 1.1. Número de artículos encontrados en la base de datos Scopus, durante los 
años 2010 – 2020 (noviembre), utilizando como palabra clave “microplastics”. 










Figura 1.2. Número de artículos encontrados en la base de datos Scopus, durante los 
años 2015 – 2020 (noviembre), utilizando como palabra clave “microplastics” y 
“WWTP”. 
 
En la Conferencia de Expertos Europeos, que tuvo lugar en Bruselas en 2017, el 
Director de la Dirección General de Medio Ambiente de la Comisión Europea, apostó por 
medidas beneficiosas tanto para el sector económico como para el medio ambiente, 
indicando la necesidad de llevar a cabo estudios sobre microplásticos, la viabilidad del 
uso de bioplásticos y la minimización de la generación de basuras plásticas. Para el caso 
concreto de los microplásticos, la idea ya estaba recogida desde la formación del Grupo 
de Interés de Plásticos (IG Plastics) que, durante su conferencia anual del año 2015, 
planteó la necesidad de eliminar la contaminación por plásticos y microplásticos, así 
como en la formación del Grupo de Trabajo de Microplásticos del Punto Focal Nacional 
de la Agencia Europea de Medio Ambiente en el Ministerio para la Transición Ecológica 
y el Reto Demográfico, en mayo de 2016. De igual forma, en 2019 se publicó un plan 
Sonia Olmos Espinar  Capítulo 1. Justificación y Objetivos 
3 
anual que traduce el plan estratégico 2016-2020 en operaciones concretas y afirma que se 
emprenderán acciones específicas para reducir todas las fuentes de microplásticos y evitar 
que éstos se acumulen en el medio ambiente y en la cadena alimentaria. Entre estas 
fuentes de microplásticos, es decir, potenciales puntos de contaminación antrópica por 
microplásticos, se encuentran las estaciones depuradoras de aguas residuales. Hasta el 
80% de los microplásticos en aguas naturales podrían derivar de plantas de tratamiento 
de aguas residuales, según afirman varias publicaciones (Zhang et al., 2020b).  
Estas instalaciones; que albergan un conjunto de procesos de tipo físico, químico 
y biológico para la reducción de la contaminación del agua residual, son las encargadas 
de garantizar la sostenibilidad del ciclo hidrológico del agua y, por consiguiente, de los 
recursos hídricos, devolviendo a los cauces naturales un agua depurada con la menor 
carga contaminante posible. Sin embargo, han demostrado ser una vía de acceso de los 
microplásticos al medio, generando además una gran preocupación acerca de cómo estos 
microcontaminantes migran y se transforman durante el tratamiento del agua. Por el 
riesgo medioambiental que supone, el Parlamento Europeo ha creado una propuesta 
(TA/2019/0071) de seguimiento de la contaminación de microplásticos en aguas tratadas 
y lodos; la resolución favorable de dicha propuesta, por parte de la Comisión Europea, 
desembocaría en la regularización de la presencia de microplásticos en las EDAR en un 
plazo de dos años. 
Por otro lado, el Instrumento de Planificación del Medio Marino Español, 
conocido como Estrategias Marinas, creado al amparo de la Directiva 2008/56/CE, de 17 
de junio de 2008, reconoció en el año 2017, en la LXXII Asamblea General de la 
Asociación Española de Industriales de Plásticos (ANAIP), la necesidad de realizar un 
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estudio específico sobre la eficiencia de las EDAR para retirar microplásticos de las aguas 
residuales, tal y como estaban llevando a cabo varios países europeos. Este 
reconocimiento también fue puesto de manifiesto durante la jornada técnica que se 
celebró, en 2019, bajo el marco de la Feria Internacional para la Gestión Eficiente del 
Agua (EFIAQUA). Además, actualmente se encuentra en tramitación el anteproyecto de 
ley de residuos y suelos contaminados que prohíbe explícitamente el uso de cosméticos y 
detergentes que contengan microplásticos primarios. 
Por todo este creciente interés científico, surgido en la última década a causa del 
papel que desempeñan las estaciones de depuración de aguas residuales como sumidero 
y también fuente de microplásticos para el medio ambiente y los distintos ecosistemas; 
en particular, para el medio acuático, la presente Tesis Doctoral tiene como objetivo 
principal estudiar la presencia y evolución de microplásticos en estaciones depuradoras 
de aguas residuales en la Región de Murcia, así como aportar conocimiento acerca de las 
soluciones tecnológicas disponibles y económicamente viables que resulten más 
eficientes en la descarga de estos microcontaminantes al medio ambiente. En este sentido, 
se han fijado los siguientes objetivos específicos: 
 
1. Establecer un método estandarizado para la extracción de microplásticos 
presentes en el agua residual, que incluya número de pasos mínimo, el uso de 
reactivos respetuosos con el medio ambiente y protocolos de control de la calidad 
y prevención de la contaminación, efectivos para todo el tratamiento de las 
muestras en el laboratorio. 
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2. Examinar, con ayuda del estereomicroscopio trinocular, la forma y color de las 
partículas extraídas en el proceso descrito anteriormente. 
3. Fotografiar las micropartículas aisladas y calcular las dimensiones de las mismas 
haciendo uso de softwares adecuados para esta tarea. 
4. Identificar los principales grupos funcionales y, por consiguiente, la composición 
polimérica de las micropartículas aisladas mediante la espectroscopia infrarroja.  
5. Contrastar el tipo de micropartícula identificada con diferentes bases de datos de 
referencia. 
6. Cuantificar la concentración de microplásticos en las distintas muestras de agua 
residual. 
7. Categorizar los microplásticos encontrados según las referencias de otros autores 
en cuanto a tamaño, forma y color con el fin de establecer comparaciones. 
8. Analizar la evolución temporal de los microplásticos en todos y cada uno de los 
puntos de muestreo escogidos en el proceso de depuración, de forma intradiurna, 
diaria, estacional e interanual. 
9. Comparar los resultados obtenidos en las distintas depuradoras estudiadas de la 
Región de Murcia, analizando la importancia que tienen las diferentes tecnologías 
de depuración sobre la retención de estos contaminantes. 
10.  Interpretar el conjunto de datos, explicando el comportamiento y proponiendo 
soluciones tecnológicas encaminadas a reducir la emisión de microplásticos al 
medio ambiente. 
 
Capítulo 1. Justificación y Objetivos  Sonia Olmos Espinar 
6 
Adicionalmente, aunque fuera del ámbito específico de los objetivos estrictamente 
planteados, se animará a la Administración en la promoción de campañas que eviten el 
vertido de estos contaminantes a las aguas residuales, tanto a nivel doméstico como 
industrial, y que tan bien han funcionado para otras acciones, como ha sido el de ahorro 
de agua en la Región de Murcia.  
Para conseguir todo esto, la presente memoria de Tesis Doctoral se organiza en 6 
capítulos y 7 anexos. En el presente Capítulo 1 se plantean los objetivos que deberán 
llevarse a cabo, tras conocer la motivación por la cual se realiza este trabajo. El Capítulo 
2 incluye una revisión exhaustiva del estado del arte y antecedentes de los microplásticos 
en distintos ambientes. Previo a ello, se realiza una revisión del término microplástico y 
sus tipologías, la formación de los mismos y los impactos que generan, comentando 
además algunas características de los plásticos y de la gestión de estos residuos. Además, 
se evalúa la presencia de estos microcontaminantes en distintos ambientes, como pueden 
ser aire, sedimentos o masas de agua, entre otros. También se realiza un análisis de la 
legislación sobre microplásticos. El Capítulo 3 recoge una descripción de cada una de 
las EDAR objeto de estudio para la presente Tesis Doctoral, los puntos de muestreo y los 
volúmenes a tratar, del mismo modo que describe los Materiales y Métodos empleados 
tanto para la extracción de microplásticos como para su posterior identificación. En el 
Capítulo 4, se exponen los Resultados y Discusión de la cuantificación de los 
microplásticos, en las EDAR Cabezo Beaza, Águilas, Mar Menor Sur y La Aljorra. Así 
mismo, se presenta una comparación acerca de la eficiencia de las distintas tecnologías 
en cuanto a la retención de microplásticos, y se analiza la influencia que parámetros 
físico-químicos de la depuración podrían tener en la aparición de los microplásticos. El 
Capítulo 5 muestra las principales Conclusiones obtenidas de la presente Tesis Doctoral, 
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y, por último, en el Capítulo 6 se presentan las Referencias Bibliográficas utilizadas para 
el desarrollo de la presente Tesis Doctoral. A continuación, se adjuntan el Anexo I y II, 
que incluyen un Índice de Figuras y Tablas, respectivamente. También se incorpora un 
Listado de Acrónimos en el Anexo III, y en el Anexo IV se muestran todos los volúmenes 
tratados en las EDAR estudiadas. El Anexo V se trata de una recopilación de imágenes 
tomadas con el estereomicroscopio trinocular, mientras que el Anexo VI cuenta con una 
comparativa entre los espectros proporcionados por el equipo infrarrojo y sus bibliotecas 
de referencia. Finalmente, se añade, en el Anexo VII, una selección de imágenes de las 
instalaciones de las EDAR de estudio. 
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2 ANTECEDENTES BIBLIOGRÁFICOS 
2.1 Plásticos 
2.1.1 Introducción 
Alrededor del año 1630 se comenzó a utilizar, por primera vez, el término "plástico" para 
describir una sustancia que podía moldearse, y en 1862 se presenta la parkesina en la 
Feria Internacional de la Royal Society of Arts de Londres, el primer termoplástico que 
debe su nombre al científico Alexander Parkes. Años más tarde, en 1907, la baquelita, 
cuyo nombre hace alusión al científico Leo Baekeland, fue considerada el primer 
polímero totalmente sintético del mundo y los científicos fueron comprendiendo el 
proceso de síntesis de estos productos, lo que permitió que a lo largo del siglo XX se 
desarrollaran nuevos materiales, como el polietileno (PE), el cloruro de polivinilo (PVC) 
o el poliestireno (PS), entre otros. No obstante, fue el inicio de la Segunda Guerra Mundial 
lo que creó nuevas demandas y, por consiguiente, provocó un aumento de la producción 
de una gran variedad de plásticos (Crawford y Quinn, 2017). 
Los plásticos, cuyo origen etimológico procede de la palabra griega “plastikos” y 
del latín “plasticus”, que significa apto para moldear, son, tal y como definen Cole et al. 
(2011), polímeros orgánicos sintéticos que se derivan de la polimerización de monómeros 
extraídos del petróleo o del gas, principalmente. Así mismo, pueden dividirse en dos 
grandes grupos: termoplásticos; que incluyen plásticos como el polietileno (PE), el 
polipropileno (PP), el cloruro de polivinilo (PVC), el tereftalato de polietileno (PET) o el 
policarbonato (PC), y termoestables; que incluyen plásticos como el poliuretano (PUR) y 
las resinas, entre otros (PlasticsEurope, 2020). 
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Como ya se ha mencionado, entre los termoplásticos encontramos el polietileno 
(PE). Se trata del plástico con mayor demanda mundial, por lo que inevitablemente es el 
más abundante también en el medio ambiente acuático (Crawford y Quinn, 2017). Según 
la densidad y el grado de cristalinidad que presente, se divide principalmente en: 
polietileno de baja densidad (LDPE), caracterizado por tener un menor grado de 
cristalinidad y de densidad (0,92 − 0,94 g/ml) y una mayor flexibilidad que el polietileno 
de alta densidad (HDPE), cuya densidad se encuentra entre 0,94 − 0,97 g/ml y su grado 
de cristalinidad es superior, lo que le aporta mayor rigidez. Comúnmente se emplea en 
bolsas de un solo uso, utensilios desechables, materiales de empaque y embalaje de 
productos agrícolas y alimentos en general, botellas, juguetes, etc. (PlasticsEurope, 2019). 
El polipropileno (PP) es también un material termoplástico, considerado como 
uno de los polímeros más ligeros (0,88 g/ml − 1,23 g/ml) y versátiles. Su demanda está 
aumentando rápidamente (Barbes et al., 2014) lo que hace que sea uno de los tipos más 
comunes de microplásticos que se encuentran en el medio ambiente acuático, junto con 
el polietileno y el poliéster (Lee et al., 2014). 
El tereftalato de polietileno (PET) es un poliéster químicamente estable con uno 
de los valores de densidad más altos (1,30 g/ml – 1,50 g/ ml), junto con el cloruro de 
polivinilo (Crawford y Quinn, 2017). Su uso ha aumentado dramáticamente en las últimas 
décadas, con una multitud de aplicaciones, que van desde envases de alimentos y bebidas 
(PlasticsEurope, 2020), fundamentalmente para agua, hasta la industria textil, donde está 
siendo utilizado en forma de fibras para la fabricación de prendas de vestir, mantas, 
alfombras, cortinas, etc. (Almroth et al., 2018). 
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El poliestireno (PS) es un polímero termoplástico que se obtiene mediante la 
polimerización por calentamiento del estireno. Suele encontrarse en envases de productos 
lácteos, pescado y carne, e incluso como aislamiento eléctrico de edificios, y normalmente 
en forma sólida o en espuma (Crawford y Quinn, 2017). Las variedades de espuma de 
poliestireno o poliestireno expandido a menudo se encuentran flotando en la superficie 
de los ambientes acuáticos (0,01 g/ml – 0,05 g/ml), mientras que el poliestireno sólido, 
que es ligeramente más denso que el agua, generalmente se encuentra bajo la superficie.  
Las poliamidas (PA) están constituidas por un material termoplástico duro, muy 
dúctil y con una densidad entre 1,12 g/ml y 1,14 g/ml (Crawford y Quinn, 2017). Se 
encuentra presente en prendas de vestir, alfombras, tapicería, etc., siendo el Nylon, en 
concreto el Nylon 6 o Nylon 6,6, uno de los polímeros más comunes en muestras 
recuperadas del medio acuático por su relación con las artes de pesca (Andrady, 2015). 
Los acrilatos (ACR) son materiales plásticos que están formados por la 
polimerización de monómeros derivados del ácido acrílico. Se encuentran en numerosas 
aplicaciones tales como pinturas, barnices y adhesivos; también en el ámbito médico, 
dental y en uñas artificiales (Campos Arceo et al., 2013). En muchos casos se trata de 
polímeros superabsorbentes, por lo que hace tiempo que se emplean en la fabricación de 
pañales de un solo uso (Rittmann et al., 1991).  
El polimetilmetacrilato (MTCR) es un polímero termoplástico que se obtiene de 
la polimerización del metacrilato de metilo. Su dureza y peso ligero lo hacen compatible 
con muchas aplicaciones, como gafas de protección, artículos de lujo, decoración o placas 
de gran tamaño para acuarios, entre otros (Rajabi et al., 2019). Además, durante décadas 
se ha empleado como material para las dentaduras postizas (Ratanajanchai et al., 2020).  
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Bajo el nombre de polivinilo (PV) destacamos la presencia del poli (etileno: vinil 
acetato) y el poli (etileno: vinil acetato: cloruro de vinilo). Los copolímeros de etileno y 
acetato de vinilo se clasifican como polímeros termoplásticos de bajo coste. Estos son 
empleados en la producción de cables, tuberías, cintas adhesivas (Soudais et al., 2007), 
aunque sobretodo en envases, ya que generalmente son flexibles, tenaces y presentan 
buena resistencia química (Aragão Melo et al., 2018). 
El cloruro de polivinilo (PVC) es también un termoplástico fácil de mezclar con 
otros plásticos, versátil y con un amplio margen de ajuste de propiedades (Crawford y 
Quinn, 2017). Debido a la baja estabilidad térmica, el PVC requiere de la adición de 
estabilizadores de calor durante su procesamiento térmico, evitando así la degradación 
del polímero y la liberación de cloruro de hidrógeno (HCl) (Fang et al., 2009).  
Los policarbonatos (PC) se producen a partir del monómero bisfenol A (BPA), 
conocido por ser disruptor endocrino a bajas concentraciones. Los plásticos de 
policarbonato son comúnmente empleados en la industria eléctrica, como medios 
digitales (CDs), y automotriz, también en la industria de ensamblaje de vidrio, en 
materiales de oficina e incluso en cubiertas de invernaderos (Bai et al., 2020). 
El poliisobutileno (PIB) o caucho butílico es un polímero muy útil en infinidad 
de aplicaciones, entre las que destacan cámaras de aire de neumáticos, revestimientos de 
tanques, alambres y cables, tapones farmacéuticos, piezas de automóviles, mangueras y 
correas, e incluso aplicaciones de embalaje y adhesivos (Pazur, 2014). 
Entre los polímeros termoestables encontramos a los poliuretanos (PUR), cuya 
presencia suele ser en espumas, muy utilizadas como aislantes térmicos; aunque, su uso 
también se extiende a colchones y almohadas (PlasticsEurope, 2019). Las espumas de 
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poliuretano utilizadas en flotadores, adhesivos o pinturas epoxi, y los compuestos de 
poliéster reforzado insaturado (GRP), utilizados en la fabricación de recipientes y 
neumáticos de goma, son ejemplos de polímeros termoestables utilizados en el medio 
marino (Andrady, 2017). 
El poliéster (PEST) es un plástico termoestable utilizado principalmente en la 
industria textil (Mihailović et al., 2010; Lares et al., 2018) y para fabricar envases para 
bebidas (Wagner et al., 2018), aunque también destaca por su uso en el sector industrial 
(Kamagata et al., 1970). 
El caucho (CAUCHO) es un material elastomérico muy demandado para la 
fabricación de neumáticos, artículos impermeables y aislantes, guantes, suelas de zapato 
e incluso hasta artículos en contacto con alimentos (Andler, 2020). Puede ir adicionado 
de agentes plastificantes, especialmente el caucho natural que es demasiado rígido, 
empleándose en la industria del látex, fabricación de preservativos o hilo de látex, entre 
otros (Früh et al., 2006; Rajan et al., 2007).  
 
2.1.2 Contaminación plástica 
Los plásticos desempeñan un papel vital en el mantenimiento de la calidad y la comodidad 
de los estilos de vida moderna (Chang et al., 2019), debido a que cuentan; además de con 
las características citadas, con otras propiedades que los hacen livianos, duraderos y 
resistentes, siendo normalmente bajo el coste de su producción (Phuong et al., 2016). Aún 
así, la particularidad más destacada que ha provocado un crecimiento masivo de su uso 
es la versatilidad, pudiendo modificar sus propiedades si se le añaden ciertas sustancias a 
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su composición. La Unión Internacional de Química Pura y Aplicada (IUPAC) define los 
plásticos como “material polimérico que puede contener otras sustancias para mejorar el 
rendimiento y/o reducir costes” (Chang et al., 2019). Estas otras sustancias, conocidas 
como aditivos, pueden estar hasta en un 4% en peso (Andrady y Neal, 2009), siendo la 
mitad de ellas plastificantes (Kosuth et al., 2017).  
La evolución de la producción plástica mundial en los últimos años muestra una 
clara tendencia ascendente, cuyo aumento no ha sido inferior al 2,50% en la última década 
(PlasticsEurope, 2020). Estas grandes cifras de producción; asociadas principalmente al 
embalaje y empaquetado y, por tanto, a una vida útil del plástico relativamente corta 
(PlasticsEurope, 2020), generan un acopio masivo de basura plástica en diversos 
entornos, debido al inadecuado comportamiento humano que fomenta el uso incontrolado 
del mismo, a la lenta tasa de degradación y, principalmente, a la eliminación ineficaz e 
irresponsable de los residuos plásticos (Wang et al., 2020b). A nivel europeo, el 32,5% 
del plástico se recicla y el 24,9% es desechado en vertederos (PlasticsEurope, 2020), sin 
embargo, a nivel mundial, sólo el 9% de los nueve mil millones de toneladas de plástico 
que se han producido hasta ahora en el mundo han sido reciclados (Geyer et al., 2017), 
terminando la mayoría en vertederos o en el medio ambiente, contribuyendo así a la 
contaminación ambiental. Por todo eso, el Programa de las Naciones Unidas para el 
Medio Ambiente ha considerado este problema como uno de los principales problemas 
de contaminación medioambientales que afronta nuestra especie (Mason et al., 2016). 
El concepto de contaminación plástica ha sido definido por Li et al. (2020b) como 
la introducción de plásticos en el medio ambiente, y que deriva en amenazas potenciales 
para el mismo, los organismos e incluso la salud humana. Una consecuencia de esta 
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contaminación sería la basura plástica marina: alrededor de 13 millones de toneladas de 
plástico entran anualmente al océano, provocando una grave amenaza tanto para la vida 
marina, por enredos e ingesta de los mismos, como para los bienes y servicios que 
proporcionan los ecosistemas marinos (Lyons et al., 2020). Toda esta contaminación se 
ve potenciada por la continua degradación de estos plásticos en partículas de tamaño 
microscópico, conocidas colectivamente como microplásticos, y considerados un nuevo 
tipo de contaminante. 
 
2.1.3 Degradación de los plásticos 
La degradación de los plásticos se podría definir como cualquier proceso que provoque 
la ruptura de sus cadenas moleculares en otras más cortas (Crawford y Quinn, 2017). La 
radiación ultravioleta y el oxígeno son los factores más importantes que inician la 
degradación de los polímeros (Cooper y Corcoran, 2010; Gewert et al., 2015) aunque 
también destacan las fuerzas mecánicas o las enzimas microbianas como agentes capaces 
de fragmentar, de forma individual o de manera conjunta, el plástico (Da Costa et al., 
2016). Aún así, el grado en que actúan estos factores depende de la estructura molecular 
del polímero, por lo que su velocidad de degradación no puede conocerse con exactitud 
(Andrady, 2011), siendo, generalmente lenta, lo que los hace especialmente persistentes 
(Ioakeimidis et al., 2016; Li et al., 2020b). 
Los efectos de la radiación ultravioleta y las altas temperaturas pueden causar 
cambios químicos que hacen frágiles a los plásticos y, por lo tanto, más susceptibles a la 
fragmentación (Horton et al., 2017; Zhu et al., 2020). Por otro lado, la degradación que 
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provoca la presencia del oxígeno suele afectar a la superficie expuesta, y la sinergia con 
otros procesos de degradación física, que provoquen picaduras o grietas en el plástico, 
aumentarían enormemente la zona de afección del oxígeno (Crawford y Quinn, 2017). 
Aún así, la facilidad de oxidación puede ser muy diferente en los compuestos que 
incorporan estabilizadores y aditivos (Andrady, 2017). En cuanto a las tensiones 
mecánicas, los plásticos están sujetos a acciones de desgaste, tracción, compresión e 
incluso impacto, que acaban normalmente en fragmentación, cuando llegan al medio 
ambiente (Crawford y Quinn, 2017). Aunque el nivel en que estas afecten al plástico 
depende de sus propiedades mecánicas y de la duración de la exposición, la acción de las 
olas, junto con la exposición al sol mencionada anteriormente, son causas primarias de 
fragmentación en aguas marinas (Horton et al., 2017). Otra forma de dañar la estructura 
y la función de algunos plásticos es a través de la biodegradación causada por 
microorganismos (Auta et al., 2018).  
 
2.2 Microplásticos 
2.2.1 Introducción: definiciones, formas y colores 
El término “microplástico” apareció por primera vez en 1968 en una publicación del 
Laboratorio de Materiales de la Fuerza Aérea de los Estados Unidos (Ingram et al., 1968) 
para describir la deformación de un material plástico, del orden de micropulgadas, en 
respuesta a una carga aplicada. Tras esta publicación, la aplicación de estos términos 
adquirió el significado que actualmente tiene, en el sentido del tamaño físico de una pieza 
de plástico (Crawford y Quinn, 2017). Aunque en la década de los 70, Carpenter y Smith 
Sonia Olmos Espinar  Capítulo 2. Antecedentes Bibliográficos 
17 
(1972) y Colton et al. (1974) publicaron informes sobre la presencia de pellets de plástico 
en el mar, fueron Thompson et al. (2004), más de 30 años después, quienes destaparon la 
problemática con el artículo “Lost at sea: Where is all the plastic?” donde se presentan 
datos sobre microplásticos en muestras de zooplancton del Atlántico. 
Actualmente, los microplásticos (MP) son un nuevo tipo de contaminante 
antropogénico detectado en el medio ambiente y que pueden definirse como pequeños 
gránulos o fragmentos, fibras, film o espumas, sólidos e insolubles procedentes de 
polímeros sintéticos (Cole et al., 2011; Hidalgo-Ruz et al., 2012; Leslie, 2014; Crawford 
y Quinn, 2017). El término “pequeño” engloba amplios rangos de partícula: Ryan et al. 
(2009) los definían como menores de 2 mm, Thompson et al. (2009) y Arthur et al. (2009) 
tomaron los menores de 5 mm, Browne et al. (2011) se refieren a ellos como residuos 
plásticos <1 mm, y así una larga lista de autores y estudios. En el año 2015, la 
Administración Nacional Oceánica y Atmosférica (NOAA) elaboró un documento de 
recomendaciones para cuantificar las partículas sintéticas en agua y sedimentos, en el que 
los MP quedaban definidos como aquellos polímeros sintéticos de tamaño menor a 5 mm. 
El límite inferior, en cuanto al tamaño de los MP, se considera normalmente de 
micras y queda definido por el tamaño de malla (333 µm) de las redes de Neuston (Arthur 
et al., 2009), por la luz de malla de los tamices (Andrady, 2017) o por el tamaño del poro 
en el caso de los filtros de papel, en definitiva, por los distintos sistemas o dispositivos 
utilizados para la extracción. En 2011, Andrady propuso una nueva clasificación, en la 
que diferenciaba “microplásticos”, únicamente visibles con la ayuda de un microscopio 
o una lupa, de “mesoplásticos”, visibles para el ojo humano (Andrady, 2011). Crawford 
y Quinn (2017) también añadieron una nueva categoría a su clasificación según el tamaño, 
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denominando “mini-microplásticos” a aquellos MP con un tamaño comprendido entre 1 
mm y 1 µm. La evolución de esta subclasificación se muestra en la Tabla 2.1. 
 
 
Tabla 2.1. Clasificación de las partículas plásticas según su tamaño. 
 A B C D 
MACRO - 1000 mm-25 mm > 25 mm > 25 mm 
MESO < 25 mm - 5 mm 25 mm - 1 mm < 25 mm - 5 mm < 25 mm - 1 mm 
MICRO < 5 mm - 1 mm < 1 mm - 1 µm  < 5 mm - 1 mm  < 5 mm - 1 mm 
MINI-MICRO - - - < 1 mm - 1 µm 
NANO - < 1 µm < 1 µm < 1 µm 
A: MSFD-Guidance for Marine Litter in European Seas (2013); B: GESAMP (2015); C: Van 
Cauwenberghe et al. (2015); D: Crawford y Quinn (2017). 
 
 
Recientemente, todas estas clasificaciones han vuelto a ser objeto de debate, 
puesto que la Agencia Europea de Sustancias Químicas (ECHA), en su informe publicado 
en agosto de 2019, propuso una nueva definición de MP, en la que se define como 
material polimérico al que se le puede haber añadido aditivos u otras sustancias, y cuyas 
dimensiones oscilan entre 5 mm y 1µm en el caso de partículas y, entre 15 mm y 3 µm 
en cuanto a la longitud de fibra. Del mismo modo, para las microfibras plásticas establece 
una relación longitud-diámetro superior a 3 (ECHA, 2019), la misma que establece la 
Organización Mundial de la Salud (OMS) (Gasperi et al., 2018). Por su parte, Frias y 
Nash (2019), en su intento de homogeneizar el tamaño y buscar un consenso en su 
definición, indican que MP es cualquier partícula sintética sólida o matriz polimérica, de 
forma regular o irregular, con tamaño comprendido entre 1 µm y 5 mm, de origen 
primario o secundario e insoluble en agua. 
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La terminología empleada para indicar la forma de los MP es otro aspecto que 
genera cierta polémica. Las formas más comunes son gránulos, fragmentos y fibras, 
seguido de películas, cuerdas, filamentos, esponjas, espumas, caucho y microperlas, 
ordenados de forma decreciente según su aparición (Frias y Nash, 2019). Crawford y 
Quin (2017) diseñaron un sistema estándar de clasificación de MP conocido como “size 
and colour sorting (SCS)”, en el que incluyeron fragmentos, film, fibras, espumas y 
gránulos (pellets, microesférulas, microperlas o beads) como formas de micropartículas 
plásticas. Por otro lado, el color no se ha considerado una característica de vital 
importancia para la definición de MP, debido a que es un matiz subjetivo y no contribuye 
a su identificación visual (Lusher et al., 2017). Adquiere mayor relevancia cuando se 
relaciona con las concentraciones de contaminantes orgánicos persistentes (Frias et al., 
2010; Karapanagioti et al., 2011), o cuando se investiga la ingestión de MP por 
organismos acuáticos (Carpenter et al., 1972; Wright et al., 2013). 
 
2.2.2 Microplásticos primarios 
Cuando los plásticos se fabrican intencionadamente con un tamaño microscópico, se 
habla de microplástico primario (Wright et al., 2013). Estos se usan comúnmente como 
pellets de preproducción o granulados de plástico, en productos de cuidado personal como 
exfoliantes o en pastas dentríficas, procesos de chorreo o, incluso, como textiles (Bayo et 
al., 2017; Li et al., 2018a). 
El hecho de que los pellets de plástico sean la segunda mayor fuente de MP, con 
una emisión anual media de 41.000 toneladas solo en Europa (Hann et al., 2018), debido 
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a las fugas o pérdidas que pueden ocurrir durante su producción, carga y descarga o 
transporte (Essel et al., 2015), así como durante la fabricación del producto final 
(Andrady, 2017), ha promovido iniciativas mundiales encaminadas hacia una pérdida 
cero de pellets, como Operation Clean Sweep® (OCS). Se trata de un programa 
voluntario que implementa medidas y acciones para evitar derrames de pellets en el medio 
ambiente, así como programas de educación para los empleados (PlasticsEurope, 2018). 
Por otro lado, la ECHA presentó una propuesta para prohibir la adición intencionada de 
MP a diferentes productos, estimando que así se reduciría su emisión en la Unión Europea 
en un 85-95%, lo que significa que se evitaría la emisión de aproximadamente 400 mil 
toneladas en 20 años (ECHA, 2019; Masiá et al., 2020). 
 
2.2.3 Microplásticos secundarios 
Los microplásticos secundarios son aquellos fragmentos o fibras plásticas de tamaño 
microscópico derivados de la descomposición de los desechos plásticos más grandes, 
mesoplásticos o macroplásticos (Wright et al., 2013; Horton et al., 2017; Wang et al., 
2020b). La fragmentación surge como respuesta a la pérdida de integridad estructural de 
los plásticos tras la acción de procesos físicos, químicos y biológicos a los que se 
encuentran expuestos (Boucher y Friot, 2017). 
Su presencia ha sido asociada con la densidad de población (Eerkes-Medrano et 
al., 2015), y definida como el origen de contaminación por MP en la mayoría de los 
ambientes marinos (Hidalgo-Ruz et al., 2012; Andrady, 2017). Actualmente, destacan 
como principales fuentes de microplásticos secundarios el desgaste de neumáticos y el 
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lavado de textiles sintéticos, aunque existe cierta controversia en cuanto a la cantidad de 
MP que emite cada uno de ellos.  
Autores como Wang et al. (2020b) y Corami et al. (2020) indican que la mayor 
proporción de MP secundarios se genera tras el lavado de prendas sintéticas, afirmando 
que el 35% de los microplásticos que ingresan en el medio ambiente proceden de 
lavadoras, mientras que el desgaste de neumáticos supondría un 28% (Boucher y Friot, 
2017). Las microfibras plásticas son una forma importante de MP y su origen se relaciona, 
principalmente, con el lavado de ropa fabricada con polímeros sintéticos, que podría 
liberar entre 210 y 72.000 fibras por cada gramo de textil lavado (Cai et al., 2020). 
Sin embargo, Kole et al. (2017), Hartmann et al. (2019), Klingelhöfer et al. (2020) 
o Calero et al. (2021) apoyan que el desgaste de neumáticos es potencialmente la mayor 
fuente de microplásticos que ingresa al medio acuático, afirmación que se ve respaldada 
por el informe de Hann et al. (2018), en el que más del 50% de las emisiones anuales 
medias de microplásticos a las aguas superficiales europeas se corresponde con el 
desgaste de neumáticos, seguido de la pérdida de pellets (23,26%), y únicamente el 7,37% 
correspondería al lavado de textil sintético. En cualquier caso, la cantidad de MP 
secundarios vertidos al medio ambiente es un dato difícilmente calculable, por su alta 
variabilidad espacio-temporal. Actualmente no se entienden como viables y efectivas las 
medidas encaminadas a su eliminación, sino más bien las que se centran en reducir su 
entrada al medio ambiente por descomposción de residuos plásticos (Eerkes-Medrano et 
al., 2015; Calero et al., 2021). 
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2.2.4 Impactos ambientales 
Los posibles impactos o daños que pueden causar estos microcontaminantes en el medio 
ambiente son la gran preocupación de varios grupos de científicos, especialmente en el 
medio marino. Los impactos medioambientales causados por microplásticos pueden 
resumirse en impactos físicos, químicos y biológicos (Li et al., 2018a), con una ingesta 
que afecta a distintos niveles tróficos (Ugolini et al., 2013; Chang et al., 2019). Entre los 
daños físicos descritos se encuentran las abrasiones y úlceras internas, bloqueo del 
sistema digestivo que implique ahogamiento, sensación de saciedad y como consecuencia 
inanición, pudiendo conducir todo ello a una disminución de la capacidad reproductiva, 
ovulación retrasada, bloqueo en la producción de enzimas, disrupción endocrina, 
reducción de las tasas de crecimiento, absorción de toxinas y, en general, deterioro físico 
e incluso la muerte (Lusher et al., 2012; Wright et al., 2013; Setälä et al., 2016; Gallagher 
et al., 2016; Lönnstedt y Eklöv, 2016; Lu et al., 2019). 
En cuanto a los impactos químicos, los estudios se centran en los efectos que 
pueden causar en los organismos los compuestos químicos adheridos a los MP como 
consecuencia de su gran relación superficie/volumen. Esta adhesión los convierte en un 
importante vector de transporte, aunque es probable que la desorción sea muy lenta (Zuo 
et al., 2019). Los compuestos químicos podrían ser: los compuestos orgánicos 
persistentes (COP), que incluyen bifenilos policlorados (PCB) o pesticidas 
organoclorados, con efectos neurológicos adversos, cancerígenos, mutagénicos y 
teratogénicos (Hammer et al., 2012; Holmes et al., 2012; Lee et al., 2014; Mansouri et 
al., 2017; Jiménez-Skrzypek et al., 2021), los propios constituyentes del plástico tales 
como aditivos o monómeros residuales (Bin et al., 2020), que pueden lixiviarse durante 
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el ciclo de vida del plástico, así como metales pesados (Massos y Turner, 2017; Bayo et 
al., 2018). 
Además de la incertidumbre que generan todas estas sustancias químicas, los MP 
también se encuentran en contacto con materia orgánica e inorgánica, así como 
microorganismos (Parrish y Fahrenfeld, 2019), que pueden del mismo modo, adherirse a 
las superficies de estos. Los microorganismos pueden colonizar la superficie del MP y 
ser transportados a grandes distancias, debido a la durabilidad y resistencia de los 
plásticos en el medio (Li et al., 2018a), convirtiéndose estos en un nicho ecológico 
novedoso para los microorganismos (Yuan et al., 2020). La principal consecuencia que 
esto implica sería la introducción de patógenos en organismos y ambientes limpios 
(McCormick et al., 2014).  
 
2.2.5 Legislación sobre microplásticos 
La necesidad de establecer regulaciones específicas sobre MP podría decirse que fue 
impulsada por su presencia en productos cosméticos y de cuidado personal. El Programa 
de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA) afirmó, tras evaluar los datos 
del estudio realizado por Napper et al. (2015), que la cantidad de microperlas en un 
exfoliante típico podría ser equivalente a la cantidad de material plástico utilizado para 
fabricar embalaje: entre 137.000 − 2.800.000 microperlas por envase (Lam et al., 2018). 
Por esta razón, Países Bajos, Austria, Luxemburgo, Bélgica y Suecia alentaron a la Unión 
Europea a prohibir el uso de microesférulas en los productos de cuidado personal. Este 
llamamiento precedió a un Libro Verde de la Comisión Europea, publicado en 2013, y 
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que proponía una estrategia europea sobre los residuos plásticos en el medio ambiente, 
donde los microplásticos eran motivo de especial preocupación (Crawford y Quinn, 
2017). Lo mismo ocurrió posteriormente en Canadá y Estados Unidos: en 2015, el 
gobierno canadiense publicó una propuesta para añadir las microperlas plásticas a una 
lista de sustancias tóxicas, en virtud de la Ley de Protección Ambiental de Canadá, y en 
EE.UU. se firmó la Ley de Aguas Libres de microperlas, que prohibía la fabricación y 
venta de cosméticos que las contuvieran (Sol et al., 2020). 
Tras el eco y la presión pública realizada por las ONGs, así como los numerosos 
informes y estudios llevados a cabo por instituciones y grupos de expertos, muchos países 
se han unido en estos últimos años a esta prohibición. A inicios del 2020, Italia e India 
implantaron la prohibición de microesférulas en cosméticos, siendo Italia el primer país 
en prohibir los bastoncillos de algodón con tallo de plástico a partir de 2019 (Beat the 
Microbead, 2020). 
 
2.3 Microplásticos en productos de consumo humano 
Cada vez queda más claro que los microplásticos están presentes de forma ubicua en la 
cadena alimentaria, desde niveles tróficos básicos, como organismos planctónicos, hasta 
bivalvos, aves, peces y mamíferos (Cole et al., 2013; Leslie et al., 2013; Wright et al., 
2013; Setälä et al., 2014; Bellas et al., 2016). Mathalon y Hill (2014) encontraron 
diferencias en las concentraciones de microplásticos entre mejillones silvestres y de 
cultivo, resultados que respaldan Phuong et al. (2018), que afirman que la frecuencia de 
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detección de microplásticos es algo superior en las ostras cultivadas frente a las silvestres. 
También se han encontrado MP en productos marinos en conserva (Karami et al., 2018). 
Así mismo, en los últimos años se han llevado a cabo varios estudios en alimentos, 
como miel o sal; en bebidas como el agua del grifo, el agua embotellada y la cerveza, e 
incluso en infusiones. Liebezeit y Liebezeit (2013) (2015) observaron la presencia de 
micropartículas de origen sintético en mieles de diferentes países europeos, y sugieren 
como vías de contaminación el proceso de extracción y envasado, así como la 
contaminación atmosférica. Kosuth et al. (2018) analizaron 159 muestras de agua del 
grifo de 14 países, y afirmaron que el 81% de las muestras contenía MP. El mismo artículo 
analizó 12 marcas de cerveza y 12 de sal comercial, con presencia de MP en el 9 % y el 
3% de muestras, respectivamente. Schymansky et al. (2018) indicaron que los materiales 
de embalaje, la botella, el tapón, e incluso la maquinaria de llenado, podrían ser los 
responsables directos de dicha contaminación por MP en agua de bebida embotellada. 
En cuanto a la contaminación por MP en sales de mesa, Karami et al. (2017) 
estudiaron 17 marcas de sal comercial de 8 países diferentes, indicando una ingesta anual 
de 37 MP/año. Iñiguez et al. (2017) mostraron que el origen no estaba vinculado con el 
empaquetado, al encontrar cantidades muy similares antes y después de dicho proceso. 
En cuanto a las infusiones en bolsitas monodosis, Hernandez et al. (2019) afirmaron que 
infusionar una bolsa de té de plástico a la temperatura de preparación (95°C) libera 
aproximadamente 11,6 x 109 microplásticos y 3,1 x 109 nanoplásticos en una sola taza de 
la bebida. 
Finalmente, y revisando el consumo de MP a través de la dieta, Van 
Cauwemberghe y Janssen (2014) estiman, para consumidores europeos, una ingesta de 
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1.800 – 11.000 MP/año, y Cox et al. (2019) afirman que un estadounidense podría 
consumir entre 39.000 y 52.000 MP/año, cifras que dependen de muchos otros factores, 
como la edad o el sexo. Esta cantidad aumenta si se tiene en cuenta el consumo 
recomendado de agua: 90.000 MP/año en agua embotellada y 4.000 MP/año en agua del 
grifo, además de la cantidad ingresada por la respiración, y que se cifra en 74.000 – 
121.000 MP/año. Schwabl et al. (2019) han estudiado la presencia de MP en heces 
humanas, y Godoy et al. (2020a) la liberación, bioaccesibilidad y biodisponibilidad de 
cromo y plomo procedente de micropartículas de polietileno y polipropileno previamente 
contaminadas en el laboratorio, encontrando un 86% de cromo y un 32% de plomo en el 
líquido gástrico. 
 
2.4 Microplásticos en el aire 
El conocimiento de la contaminación por MP en la atmósfera es aún limitado, aunque 
puede afirmarse su potencial transferencia al aire y su transporte por el viento, debido a 
un tamaño milimétrico y baja densidad. Esto favorece que los MP estén presentes en todo 
el mundo, desde cuencas de montañas remotas a regiones polares, siendo el aire una 
fuente de contaminación para los ecosistemas terrestres y acuáticos (Allen et al., 2019; 
Chen et al., 2019). 
A pesar de que autores como Klein y Fischer (2019) informan que un 95% de los 
microplásticos en el aire son fragmentos, la mayoría de los estudios coinciden en que la 
principal forma en la que se muestran los microplásticos en el aire son las microfibras 
(Dris et al., 2016; Dris et al., 2017; Cai et al., 2017; Allen et al., 2019; Liu et al., 2019a; 
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Wright et al., 2020). Por tanto, se podría afirmar que la principal fuente de micropartículas 
plásticas en el aire son los textiles sintéticos (Dris et al., 2017; Gasperi et al., 2018). En 
cuanto a su composición, se sabe que el 29% de las fibras que están presentes en entornos 
abiertos son de origen sintético, al menos parcialmente, ya que solamente el 17% están 
formadas exclusivamente por tereftalato de polietileno (Dris et al., 2016). De igual forma, 
en ambientes interiores, el 33% son microfibras sintéticas de polipropileno (Dris et al., 
2017). También, se observó una diferencia significativa en las concentraciones de 
microplásticos entre las zonas urbanas y suburbanas (Dris et al., 2016). Estos hechos 
muestran que la densidad de población y la actividad humana son los principales factores 
que afectan a la contaminación por microplásticos en el aire. Petersen y Hubbart (2020) 
describen que en zonas densamente pobladas de China se encontraron de 15 a 313 
partículas por metro cuadrado y día. 
Otras posibles fuentes de microplásticos en aire podrían ser la degradación de 
grandes plásticos, los residuos en vertederos o incineración, las emisiones industriales, la 
resuspensión del polvo y el transporte eólico, la reflotación de las microfibras sintéticas 
presentes en los lodos de depuradoras utilizados como fertilizantes en la agricultura e 
incluso las partículas liberadas por el tráfico (Liebezeit y Liebezeit, 2015; Prata, 2018b).  
Por lo tanto, se podría decir que el transporte atmosférico de microplásticos 
supone una amenaza subestimada que afecta a la calidad del aire a escala mundial, y 
representa un riesgo para la salud, ya que pueden ser inhalados directa y continuamente 
por el ser humano (Gasperi et al., 2018). Prata (2018b) informó que los seres humanos 
podrían inhalar entre 26 y 130 microplásticos al día, y Liu et al. (2019a) anunciaron que 
los ciudadanos de Shanghai inhalaban de ambientes exteriores aproximadamente 21 
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MP/día, lo que podría provocarles inflamación aguda y crónica. Pese a todo lo expuesto, 
es necesario continuar con la investigación en este ámbito para poder regular los métodos 
de análisis empleados, comparar cifras de forma segura y real y, por consiguiente, evaluar 
sus efectos en el ecosistema y el ser humano de forma más precisa. 
 
2.5 Microplásticos en sedimentos 
En los últimos años, los sedimentos se han convertido en uno de los focos principales de 
estudio de microplásticos, ya que se les considera sumideros de estos microcontaminantes 
(Zhao et al., 2018). Los múltiples estudios realizados centran la investigación 
principalmente en playas, zonas costeras, estuarios, puertos y sedimentos de aguas 
profundas del océano Atlántico, el mar Mediterráneo, el océano Pacífico y el océano 
Ártico (Van Cauwenberghe et al., 2013b; Fischer et al., 2015; Bergmann et al., 2017; 
Peeken et al., 2018; Zhang et al., 2019). Del mismo modo, se han encontrado MP en 
sedimentos de Reino Unido (Thompson et al., 2004), Singapur (Ng y Obbard, 2006), 
Suecia (Norén, 2007), Bélgica (Claessens et al., 2011; Van Cauwenberghe et al., 2013a), 
Italia (Vianello et al., 2013), Alemania (Dekiff et al., 2014) y España (Bayo et al., 2019), 
entre muchos otros. 
Eriksen et al. (2014) estimaron que 5,25 billones de partículas de residuos 
plásticos flotan en la superficie del mar, y durante su migración oceánica, esta basura 
flotante tiende hacia los márgenes oceánicos (Rapp et al., 2020), haciendo que en las 
costas de todo el mundo se encuentre un gran número de macróplásticos y microplásticos 
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(Nguyen et al., 2020). El foco de este problema reside generalmente en actividades 
antropogénicas, originadas tanto en interior como en el mar (Ryan et al., 2009). 
Las áreas costeras, especialmente las playas, son entornos que presentan 
condiciones ideales para la degradación de los macroplásticos en microplásticos, como 
es una alta radiación y temperatura, viento y olas abundantes (Browne et al., 2007); en 
playas muy contaminadas, el 3,3% del sedimento podría estar constituido por 
micropartículas plásticas (Carson et al., 2011; Lee et al., 2013; Imhof et al., 2017). La 
concentración en sedimentos de playas varía notablemente entre las distintas 
investigaciones publicadas, debido, entre otras razones, a la falta de métodos de muestreo 
estandarizados y a un acuerdo en cuanto a unidades para expresar los datos. Así, se 
suceden datos como los publicados por Dekiff et al. (2014), con 2,3 MP/kg de sedimento 
en la isla de Nordeney en Alemania, Qiu et al. (2015), con 6.870 MP/kg en China, Bridson 
et al. (2020), que no hallaron ninguno en una de las playas de Auckland (Nueva Zelanda) 
o Nguyen et al. (2020), con una concentración media de 9.238 MP/kg en playas de 
Vietnam. Según Shim et al. (2018), las concentraciones de MP en las playas de Asia, 
especialmente en el este de Asia, son significativamente más altas que en países de 
Europa, Norte y Sur de América, Pacífico Norte y Sur, Atlántico y Mediterráneo. Esta 
variación en la concentración de MP también podría deberse a las características 
geomorfológicas de las playas. Así, Godoy et al. (2020b) encontraron valores más altos 
de contaminación por microplásticos en una bahía (45,0 MP/kg) que en playas abiertas 
(23,2 – 31,5 MP/kg), de la provincia de Granada. 
Por otro lado, las fibras suponen la forma mayoritaría (Lo et al., 2018; Aslam et 
al., 2020) siendo, por tanto, los MP secundarios los más comunes en sedimentos de playas 
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(Barnes et al., 2009; Stolte et al., 2015; Villiers, 2018; Filgueiras et al., 2019; Godoy et 
al., 2020b; Rapp et al., 2020).  
La acumulación de MP en los fondos oceánicos podría estar relacionada con el 
transporte, mediante corrientes, y por el asentamiento o transporte a través de procesos 
biológicos de material que anteriormente estaba flotando en la superficie o suspendido en 
la columna de agua (Kane et al., 2019). En sedimentos marinos del océano Pacífico, 
Zhang et al. (2020a) detectaron, a profundidades de 4.601 – 5.732 m, una concentración 
de 240 MP/kg, donde predominaban las microfibras, y Tekman et al. (2020) entre 239 y 
13.331 MP/kg, en sedimentos del océano Ártico recogidos a 272 – 5.569 m de 
profundidad. También se han estudiado los sedimentos de estuarios de ríos, o regiones 
donde las corrientes pueden fluir hacia adentro y hacia afuera como resultado de los 
cambios de marea (Sadri y Thompson, 2014; Crawford y Quinn, 2017). Su naturaleza 
dinámica provoca que los microplásticos puedan permanecer en estos ecosistemas 
durante grandes periodos y sufrir una degradación significativa (Ivar do Sul y Costa, 
2014). 
 
2.6 Microplásticos en masas de agua 
2.6.1 Microplásticos en masas de agua dulce 
Los ríos, lagos, glaciares e incluso las aguas subterráneas son masas de agua dulce que 
pueden acumular un gran número de micropartículas y microfibras plásticas (Li et al., 
2020a), aunque estos han recibido menos atención en comparación con los ecosistemas 
marinos, a pesar de ser fuente de agua potable (Eerkes-Medrano y Thompson, 2020). Las 
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aguas dulces podrían considerarse medios de transferencia de MP, en el caso de los ríos; 
y sumideros, si hablamos de cuerpos de aguas estacionarias como lagos y lagunas (Li et 
al., 2018a), y las vías por las que los microplásticos llegarían a estas masas incluirían la 
descarga de plantas de tratamiento de aguas residuales, la escorrentía superficial y la 
deposición atmosférica (Dris et al., 2017), así como la propia degradación de los plásticos 
presentes en este ambiente (Eerkes-Medrano et al., 2015).  
Se han realizado estudios sobre presencia y evolución de MP en ríos a nivel 
mundial. En el río Danubio, Lechner et al. (2014) detectaron una abundancia media de 
316,8 MP/1000 m3, concluyendo que el segundo río más largo de Europa podría descargar 
al mar Negro en torno a 4,2 toneladas de MP/día, y en el río Wei, el afluente más grande 
del río Amarillo, Ding et al. (2019) encontraron que la concentración de MP en las aguas 
superficiales variaba de 3,67 a 10,7 MP/l. Como puede verse, la dificultad en la 
comparación es más que notable, ante la ausencia de métodos estandarizados de recogida, 
extracción y análisis de datos, entre otros factores. 
El abanico de estudios llevado a cabo en lagos comprende, mayoritariamente, 
lagos de África, Asia, Europa y América, todos ellos con diferentes características en 
cuanto a superficie, poblaciones de cuenca, elevación, lejanía y uso de los mismos 
(Eerkes-Medrano y Thompson, 2020). En los lagos Erie, Huron y Superior, Eriksen et al. 
(2013) afirmaron que la cantidad media rondaba los 43.000 MP/km2; mientras que el lago 
Erie, situado aguas abajo de dos ciudades importantes, contenía puntos de muestreo con 
más de 466.000 MP/km2. De igual forma, Free et al. (2014) también aprecian una 
disminución en la concentración con la distancia desde la costa más poblada y accesible.  
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En cuanto a las características morfológicas, se puede observar que las fibras y los 
fragmentos representan la inmensa mayoría, encontrando en menor medida 
microesférulas, películas y espumas (Li et al., 2020a). La procedencia de las fibras y 
fragmentos se asocia, principalmente, con las descargas de aguas residuales (Kole et al., 
2017) y la escorrentía superficial (Auta et al., 2017). Casi 3/4 partes de la contaminación 
microplástica se compone de polipropileno, polietileno, poliestireno y tereftalato de 
polietileno (Li et al., 2020a). 
 
2.6.2 Microplásticos en masas de agua salada 
Fibras sintéticas en las costas del noreste de Inglaterra (Buchanan, 1971), pellets de 
polietileno y polipropileno en Nueva Zelanda (Gregory, 1977) y bolas de polietileno de 
alta densidad en el mar Mediterráneo (Shiber, 1979) fueron algunas de las primeras 
publicaciones que hacían referencia a la acumulación de MP en ambientes marinos. Estas 
acumulaciones tienen varias consecuencias negativas, sobre todo para la biota, que hacen 
que los microplásticos hayan pasado a ser considerados como una amenaza emergente 
(Avio et al., 2017). 
El mar Mediterráneo ha sido descrito recientemente como uno de los entornos 
marinos más afectados por la basura marina, aumentando las investigaciones sobre la 
presencia de microplásticos en la última década (Cincinelli et al., 2019). Cózar et al. 
(2015) analizaron las concentraciones de plástico en la superficie del mar Mediterráneo, 
encontrando que el 83 % de los desechos plásticos recogidos eran microplásticos. En 
zonas más centrales, como el mar Adriático, Zeri et al. (2018) hallaron concentraciones 
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de MP significativamente más altas en aguas cercanas a la costa (≤ 4 km) que en alta mar 
(> 4 km), destacando que el turismo y la navegación intensa, así como las actividades 
industriales y pesqueras, podrían ser los principales responsables de esta tendencia 
(Cincinelli et al., 2019). Así mismo, los MP representan entorno al 92,4% del total de 
partículas plásticas encontradas en océanos, considerándose su ubicuidad en los océanos 
de todo el mundo (Eriksen et al., 2014). Li et al. (2021) concluyeron que la contaminación 
por microplásticos en el océano Índico se encuentra entre las más altas de los océanos del 
mundo, con una concentración promedio de 0,34 MP/m2. Regiones polares remotas, 
como el Ártico, también se consideran sumidero, fuente e incluso vector de transporte de 
estos microcontaminantes (Peeken et al., 2018). 
Toda esta contaminación aparece, generalmente, en los ambientes marinos en 
forma de fragmento o fibras, siendo el polietileno de baja y alta densidad, polipropileno, 
poliestireno, tereftalato de polietileno, cloruro de polivinilo y poliamida los polímeros 
más comúnes. Caldwell et al. (2019) y Pan et al. (2019) incluyeron polietileno, 
polipropileno, poliestireno y poliamida como los tipos de polímeros predominantes en los 
mares de Liguria y Tirreno y en la zona noroeste del océano Pacífico. Una vez liberados 
en los océanos y mares, su destino ambiental depende principalmente de sus propiedades 
físicas y químicas, en particular la densidad del polímero, la forma, la posición en la 
columna de agua y la posible interacción con diferentes organismos, que influyen en la 
flotabilidad o el hundimiento del plástico (Cincinelli et al., 2019). 
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2.7 Microplásticos en estaciones depuradoras de aguas residuales 
2.7.1 El papel de las plantas de tratamiento de aguas residuales 
Una planta o estación de tratamiento de aguas residuales (EDAR) podría definirse como 
un conjunto de tratamientos físicos, químicos y biológicos destinados a mejorar la calidad 
del agua residual. De forma común, las EDAR cuentan con unidades de pretratamiento y 
tratamiento primario, que principalmente consisten en procesos de cribado, flotación y 
sedimentación, donde se eliminan las partículas más gruesas. La siguiente etapa es la 
encargada de reducir la carga de materia orgánica, mediante un tratamiento biológico y 
una decantación secundaria. De forma adicional, las EDAR pueden contar con un 
tratamiento terciario, cuyo fin es asegurar, principalmente mediante filtración o 
desinfección, la alta calidad del efluente final. Todos estos procesos conllevan la 
generación de lodos, que generalmente se reutilizan, después de ser tratados mediante 
procesos de espesamiento, estabilización y deshidratación. 
Hoy en día, las EDAR juegan un doble papel en el campo de los MP, ya que son 
consideradas sumidero de estos contaminantes, procedentes de aguas residuales 
domésticas, efluentes industriales, escorrentía superficial, aguas pluviales y vertederos 
(Murphy et al., 2016), así como fuente de emisión (Gatidou et al., 2019; Sun et al., 2019), 
ya que no consiguen eliminar la mayoría de los MP que le llegan, sino retenerlos y 
transferirlos a los fangos (Murphy et al., 2016, Magnusson y Norén, 2014, Lares et al., 
2018). En la mayoría de los países, los lodos, fangos o biosólidos, se emplean como 
fertilizante en suelos agrícolas (Hurley et al., 2018; Magni et al., 2019), resultando ser 
una fuente importante de ingreso de MP al medio ambiente (Boucher y Friot, 2017; Sol 
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et al., 2020). Por lo tanto, aunque la cantidad de MP finalmente emitidos por las EDAR 
podría no ser muy elevada, claramente contribuyen al enriquecimiento de aguas dulces y, 
finalmente, de los océanos (Talvitie et al., 2015; Murphy et al., 2016; Mintenig et al., 
2017). 
Aunque es cierto que las EDAR no se diseñan para eliminar estos 
microcontaminantes (Leslie et al., 2017; Talvitie et al., 2017a), podrían llegar a brindar 
una solución para reducir la entrada de microbasura plástica al medio ambiente. Turan et 
al. (2021) afirman que las EDAR pueden retener entre el 40% y el 99,9% de los MP que 
les llegan. Dicha retención podría estar relacionada con el tamaño y forma de estos 
microcontaminantes, entre otros (Zhang et al., 2020b). Así, Magnusson y Nóren (2014) 
hablaban de porcentajes de retención, en una EDAR sueca, de entre el 70% y 90% para 
MP con un tamaño entre 20 y 300 μm, y del 99% para los MP con un tamaño superior a 
300 μm. En cuanto a la forma, se ha observado que los fragmentos son eliminados de 
manera más eficiente que las fibras, hecho que se podría atribuir a sus características 
morfológicas (Ngo et al., 2019; Freeman et al., 2020). 
Dentro de las etapas de depuración, el pretratamiento; en concreto la eliminación 
de arena y grasa, junto con la sedimentación de sólidos en suspensión durante el 
tratamiento primario, son considerados los principales procesos para la retención de MP 
y microfibras (Carr et al., 2016; Murphy et al., 2016; Talvitie et al., 2017b; Sun et al., 
2019). El tratamiento primario que usa floculación y sedimentación podría ser incluso 
más efectivo para retener fibras, mientras que el desarenador-desengrasador podría serlo 
para MP en forma de microesférulas (Sun et al., 2019). Por su parte, el tratamiento 
secundario reduce los microplásticos a menos del 20% en el efluente de aguas residuales 
Capítulo 2. Antecedentes Bibliográficos  Sonia Olmos Espinar 
36 
con respecto al decantador primario (Freeman et al., 2020). En cuanto a los procesos 
terciarios, algunos autores presentan tasas de retención muy bajas, por debajo del 2% con 
respecto al tratamiento secundario, (Carr et al., 2016; Michielssen et al., 2016; Murphy 
et al., 2016; Talvitie et al., 2017b); y otros, como Habib et al. (2020), consideran que el 
tratamiento terciario no tiene efectos perceptibles en la reducción de la concentración de 
MP. Según Freeman et al. (2020), hasta el 88% de los MP presentes en el influente se 
retienen durante las etapas de tratamiento primario y secundario, y hasta un 10% adicional 
lo haría en la etapa terciaria. 
A pesar de esto, debido a los grandes volúmenes de aguas residuales tratadas que 
se descargan diariamente, las EDAR suponen una fuente importante de MP al medio 
ambiente (Talvitie et al., 2015; Conley et al., 2019; Edo et al., 2020). Por ejemplo, una 
EDAR de tamaño pequeño a mediano, que trate entre 30.000 y 50.000 m3 de agua residual 
diariamente, contribuirá con hasta 1,34 – 2,24 x 1010 MP/día (Freeman et al., 2020). Al 
mismo tiempo, la reutilización de las aguas residuales tratadas y la aplicación de lodos en 
suelos, que responde al concepto de economía circular, puede amenazar el medio 
ambiente al reintroducir MP (Gatidou et al., 2019). Ziajahromi et al. (2021) calcularon 
que se liberaban entre 22,1 x 106 y 133 x 106 MP/día en el efluente de las EDAR 
australianas estudiadas, entre 864 x 106 y 1.020 x 106 MP/día se emitían en biosólidos, y 
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2.7.1.1 Eficiencia de los tratamientos de depuración 
La capacidad de las EDAR para reducir la cantidad de MP del efluente es el resultado de 
su propio proyecto ingenieril (Freeman et al., 2020), por lo que la concentración de 
microplásticos a la salida de las EDAR estará condicionada por las tecnologías de 
tratamiento empleadas en su diseño. Gündoğdu et al. (2018) encontraron tasas de 
reducción del 73% y 79% en dos EDAR ubicadas en Turquía, para una población de 
aproximadamente 1,5 millones de habitantes equivalentes, mientras que Edo et al. (2020) 
hablan de una eficiencia de eliminación del 94% en una EDAR ubicada en Madrid. Por 
otra parte, las EDAR con tratamientos convencionales, como son los procesos de cribado, 
desarenado-desengrasado, sedimentación primaria y fangos activados, son capaces de 
retener hasta el 98% de los microplásticos (Ziajahromi et al., 2021). Zhang et al. (2021) 
estudiaron 4 EDAR que contaban, una de ellas con un sistema de fangos activados sin 
desnitrificación y el resto disponían del mismo sistema de tratamiento secundario pero 
con proceso de desnitrificación, y el porcentaje final de retención de microplásticos fue 
del 89,2 al 93,6%. Aunque se necesitan más estudios para mejorar claramente nuestra 
comprensión de los factores que afectan la capacidad de eliminación de diferentes 
tecnologías, se pueden proporcionar algunas evidencias, en cuanto a la retención de 
microplásticos, de las tecnologías más comunes. 
La filtración rápida en arena, conocida por sus siglas inglesas como RSF (Rapid 
Sand Filtration) es una tecnología muy empleada en EDAR, puesto que ofrece una 
eliminación rápida y eficiente de contaminantes a bajo coste (Sol et al., 2020). 
Hidayaturrahman y Lee (2019) publicaron una tasa de retención del 73,8% de MP, y 
Michielssen et al. (2016) y Talvitie et al. (2017a) encontraron un porcentaje más alto del 
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97%. Sin embargo, según indica Phillips (2016), los filtros de arena parecen ineficientes 
y son responsables de la disminución del tamaño de las partículas, siendo este su principal 
inconveniente (Prata, 2018a). 
La flotación por aire disuelto, DAF en sus siglas inglesas (Dissolved Air 
Flotation), es una técnica que consiste en saturar el agua residual con aire a alta presión 
para generar una corriente de burbujas, cuyo cometido es adherirse a los sólidos en 
suspensión y provocar su flotación, siendo así eliminados en superficie (Wang et al., 
2005; Palaniandy et al., 2017). Talvitie et al. (2017a) publicaron la mayor eficiencia de 
retención con esta tecnología (95%), que podría ir ligada especialmente a polímeros de 
baja densidad (Sol et al., 2020). 
El biorreactor de membrana, MBR en sus siglas inglesas (Membrane Bioreactor), 
combina procesos de filtración por membranas con reactores biológicos de crecimiento 
en suspensión (Sol et al., 2020), resultando ser, según Talvitie et al. (2017a), la mejor 
técnica para reducir la concentración de microplásticos en aguas residuales (99%). Lares 
et al. (2018) encontraron una menor concentración de MP en el efluente de un MBR (0,4 
± 0,1 MP/l) en comparación con un sistema convencional de fangos activados (1,0 ± 0,4 
MP/l), aunque otros autores han afirmado que la tecnología MBR no mejora esta 
retención en los efluentes en comparación con sistemas convencionales (Leslie et al., 
2013). Sin embargo, debido a la elevada presión aplicada y a una alta relación 
longitud/anchura con la que cuentan las fibras, estas junto a otras micropartículas de 
menor tamaño pueden pasar a través de estos sistemas (Leslie et al., 2017; Talvitie et al., 
2017a; Ziajahromi et al., 2017). Mintenig et al. (2017) encontraron una reducción de MP 
de menos de 500 µm en un 93% después de un sistema de 12 filtros rodantes de tela en 
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una planta de tratamiento alemana. Por otro lado, Ziajahromi et al. (2017) informaron de 
unos porcentajes de retención del 87,27% y 90,45% en una EDAR australiana con un 
tratamiento terciario de desinfección y un sistema de ósmosis inversa, respectivamente. 
La ósmosis inversa (RO: Reverse Osmosis) es otra tecnología en la que el agua se empuja 
a presión a través de una membrana semipermeable y que se emplea para eliminar grandes 
cantidades de contaminantes del agua (Sol et al., 2020). Por otro lado, Lee y Kim (2018) 
han investigado tratamientos biológicos secuenciados, basados en un sistema anaeróbico-
anóxico-aeróbico (A2O) y un reactor secuencial (Sequential Batch Reactor), confirmando 
eficiencias de aproximadamente el 98% en todos ellos. 
Hidayaturrahman y Lee (2019) también encontraron diferentes tasas de 
eliminación de MP después de tratamientos terciarios; en concreto, un 89,9% después de 
la ozonización, 79,4% después de un filtro de disco (DF) (Disc Filter) y 73,8% después 
de RSF, en tres estaciones depuradoras de Corea del Sur. De la misma forma, Simon et 
al. (2019) encontraron una tasa de retención del 89,7% después de un DF en una EDAR 
de Dinamarca y Wang et al. (2020a) estudiaron la capacidad de los humedales artificiales 
de flujo subterráneo horizontal, como tratamiento terciario en una EDAR belga, 
concluyendo que estos habían reducido en promedio un 88% la concentración. Distintos 
autores han indicado que los procesos de tratamiento terciario no siempre aseguran 
concentraciones de MP más bajas que las conseguidas por procesos anteriores (Carr et 
al., 2016). Talvitie et al. (2017b) afirman que el filtro biológico aireado (BAF; Biological 
Aerated Filter) no disminuyó aún más la concentración de microbasura en una EDAR 
finlandesa, y Ben-David et al. (2021) encuentran porcentajes de retención de, 
aproximadamente, el 97% en una EDAR de Israel, con la mayoría de los microplásticos 
retenidos antes de la etapa de tratamiento terciario. 











Figura 2.1. Porcentajes de retención de microplásticos según el coste de cada tecnología 
(Fuente: Sol et al., 2020). 
 
De manera experimental, se ha trabajado con muchas otras opciones, como la 
electrocoagulación, que, aunque parece conseguir tasas de retención muy altas, no es 
adecuada para flujos altos, característicos de la mayoría de los sistemas de depuración 
municipales (Perren et al., 2018), o las membranas dinámicas (Freeman et al., 2020), 
consideradas una tecnología prometedora en los procesos de tratamiento de aguas 
residuales para la eliminación de microplásticos de baja densidad, que no pueden 
eliminarse mediante sedimentación convencional, debido al bajo consumo de energía en 
comparación con las membranas tradicionales y al menor coste del módulo de filtro, 
aunque podrían presentarse problemas de obstrucción (Li et al., 2018b; Sol et al., 2020). 
Li et al. (2018c) probaron las membranas dinámicas y, aunque consiguieron un porcentaje 
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de reducción del 99,5%, no trabajaron con ninguna EDAR real sino con aguas residuales 
sintéticas y a escala de laboratorio.  
Puesto que las alternativas experimentales descritas anteriormente conllevan 
grandes desafíos, parece ser que las alternativas de base biológica están adquiriendo 
mayor atención, en concreto las procedentes de secreciones de medusas y larvas (Freeman 
et al., 2020). Actualmente, existe un consorcio de investigación conocido como GoJelly, 
financiado por el programa Horizon (2020) de la Unión Europea, en el que participan 16 
instituciones y que tiene como objetivo general abordar maneras de reducir la 
concentración de microplásticos que llegan al mar mediante la disminución de las 
concentraciones procedentes de efluentes de EDAR, y para ello, evalúan la posibilidad 
de crear un filtro a base de secreciones de la medusa dentro de las EDAR, con el fin de 
reducir dicha emisión de microplásticos al medio ambiente.  
 
2.7.1.2 Utilización de lodos de depuradora en suelos 
Las investigaciones sobre la presencia, evolución y destino de MP en los lodos de 
depuración indican que aproximadamente el 99% de las micropartículas plásticas que 
ingresan en las depuradoras terminan allí (Magnusson y Norén 2014; Murphy et al., 2016; 
Gies et al., 2018; Lares et al., 2018; Lee y Kim, 2018). Los amplios rangos de 
concentraciones publicados en valores absolutos, partículas por kg de peso húmedo (ww) 
o por peso seco (dw), demuestran la necesidad de más investigación sobre los datos 
analíticos (Mahon et al., 2017). 
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El uso de lodos de depuradora como fertilizante de suelos agrícolas, práctica 
común en Australia, Europa y América del Norte (Nizzetto et al., 2016), es identificado 
como otra vía de emisión de MP al medio ambiente. En Europa y América del Norte, 
aproximadamente el 50% de los lodos generados en EDAR son empleados como 
fertilizante (Habib et al., 2020; Hurley y Nizzetto, 2018; Rolsky et al., 2020). Pese a los 
enormes beneficios de su uso, el desconocimiento sobre las consecuencias para los 
ecosistemas del suelo, la seguridad alimentaria o la salud humana y animal está alertando 
a la comunidad científica. De Souza Machado et al. (2018) indican que los MP podrían 
mermar las características positivas de los biosólidos, afectando negativamente a la 
capacidad de retención de agua, a la densidad aparente y a la actividad microbiana. 
Además, su composición química podría llevar a la liberación de aditivos o contaminantes 
adsorbidos (Nizetto et al., 2016; Santos-Echeandia et al., 2020). 
 
2.7.2 Métodos de detección de microplásticos en EDAR 
2.7.2.1 Recolección y extracción de microplásticos 
Actualmente, no se cuenta con un método estandarizado en ninguno de los procesos 
relacionados con el muestreo de MP en EDAR; sin embargo, se tiene claro que la primera 
regla para cualquier recolección de muestras de este tipo debe ser evitar el uso de 
dispositivos o contenedores de plástico tanto como sea posible, sobre todo para su 
transporte y almacenamiento (Michielssen et al., 2016; Hidayaturrahman y Lee 2019). 
La toma de muestras puede realizarse de diversas formas, entre las que destacan 
muestras simples en botellas de vidrio (Gies et al., 2018), muestras compuestas 
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procedentes de muestreadores automáticos (Michielssen et al., 2016), bombeo y filtración 
por separado (Ziajahromi et al., 2017) o filtración en superficie (Carr et al., 2016). El uso 
de envases de vidrio, muy recomendados para la recogida de muestras de lodos, o los 
muestreadores automáticos, facilitan la recolección (Sun et al., 2019), aunque únicamente 
permiten recoger unos pocos litros de agua residual (Carr et al., 2016; Michielssen et al., 
2016; Lasee et al., 2017; Leslie et al., 2017; Wolff et al., 2019). Por el contrario, el 
bombeo y la filtración por separado aumentan enormemente el volumen de muestreo, 
aunque existe la posibilidad de que las bombas o los filtros de malla se obstruyan, 
especialmente con los efluentes primarios (Ziajahromi et al., 2017) o lodos (Okoffo et al., 
2019), por su mayor contenido de materia orgánica. Por esa razón, esta metodología está 
dirigida principalmente a la recolección de MP en efluentes de aguas residuales 
depuradas. 
En lo referente a las estrategias de muestreo, las muestras pueden recolectarse de 
de forma simple o compuesta (Murphy et al., 2016; Ziajahromi et al., 2017; Wolff et al., 
2019) o mediante técnicas de muestreo continuo (Dris et al., 2015; Talvitie et al., 2017a; 
Dyachenko et al., 2017; Conley et al., 2019). Aunque, por su sencillez y facilidad, a 
menudo se emplean estrategias de muestreo puntual, el muestreo en continuo puede 
proporcionar mejores datos temporales (Turan et al., 2021). 
La presencia de materia orgánica en las muestras de agua residual es uno de los 
problemas que dificulta la extracción de MP de forma segura, en particular en las muestras 
de lodos (Sun et al., 2019). Por ello, diferentes autores proponen el empleo de procesos 
que digieran esa materia, con el objetivo de facilitar la posterior visualización e 
identificación de estos microcontaminantes (Tagg et al., 2017). A pesar de ello, la 
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eficiencia del proceso y el efecto que podría tener sobre los polímeros no está aún 
suficientemente documentado (Okoffo et al., 2019). 
La principal técnica empleada para eliminar la materia orgánica lábil en las 
muestras de EDAR es una oxidación catalítica con peróxido de hidrógeno (H2O2) 
(Dyachenko et al., 2017; Gündoğdu et al., 2018; Liu et al., 2019b; Raju et al., 2020), 
donde se emplea en caliente una mezcla de peróxido de hidrógeno en presencia de un 
catalizador de hierro, conocida como reactivo Fenton (Sol et al., 2020). Este 
procedimiento también ha sido recomendado por la NOAA para analizar MP en muestras 
de agua de mar (Masura et al., 2015), a pesar de ser una mezcla altamente reactiva. 
Además de esta técnica, se han empleado otras disoluciones alcalinas como el hidróxido 
de sodio (NaOH), aunque ha demostrado degradar algunos polímeros, como el poliéster 
(Dave et al., 1987). Por su parte, el uso de hidróxido de potasio (KOH) en tratamientos 
de digestión ha demostrado afectar negativamente a biopolímeros (Okoffo et al., 2019). 
El uso de disoluciones ácidas para eliminar la materia orgánica ofrece peor rendimiento 
en términos de reducción de impurezas, y necesita de tiempos de tratamiento más largos 
(Ziajahromi et al., 2017; Sol et al., 2020), pudiéndose ver afectados también algunos 
polímeros, como la poliamida y el poliestireno (Claessens et al., 2013). Otra línea 
emergente para eliminar impurezas adheridas a MP es mediante degradación con 
enzimas, como la proteinasa-k (Cole et al., 2014). 
La extracción de los MP suele realizarse mediante técnica de separación por 
densidad. De acuerdo con Hidalgo-Ruz et al. (2012), esta metodología se ha aplicado en 
el 65% de los estudios realizados sobre sedimentos, la mayoría de ellos utilizando una 
disolución saturada de cloruro de sodio (NaCl), con una densidad de 1,20 g/ml (GESAMP 
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2015). El uso de esta disolución está muy extendido en muestras de agua residual (Tang 
et al., 2020), aunque el valor de su densidad podría evitar la flotación de micropartículas 
con densidad superior. Por ello, algunos autores han empleado disoluciones salinas más 
densas (Imhof et al., 2012; Sun et al., 2019), de yoduro de sodio (Gündoğdu et al., 2018; 
Ziajahromi et al., 2021), cloruro de zinc (Mintenig et al., 2017; Ziajahromi et al., 2017), 
nitrato de sodio/tiosulfato de sodio (Sujathan et al., 2017), o cloruro de calcio (Wang et 
al., 2020a), así como disoluciones de politungstato de sodio [Na6(H2W12O40)], 
metatungstato de litio[Li6(H2W12O40)], bromuro de zinc (ZnBr2) o yoduro de potasio (KI) 
(Crawford y Quinn, 2017), la mayoría de ellas más caras y de mayor toxicidad que el 
NaCl para el medio ambiente (Claessens et al., 2013). 
La elutriación sería otra metodología cuyo diseño a escala de laboratorio se basa 
en separar las partículas más pesadas de las más ligeras en función de su velocidad de 
sedimentación (Sol et al., 2020). Es una técnica empleada para separar MP de sedimentos, 
en la que el tamaño, densidad y forma son factores muy influyentes (Claessens et al., 
2013).  
Finalmente, tras de la posible digestión y separación por densidad, las muestras 
son filtradas. Se han empleado diferentes tipos de filtros y tamaños de poro; siendo los 
más utilizados los filtros de nitrocelulosa, la membrana de policarbonato de tamaño de 
poro de 1 µm (Gies et al., 2018), el filtro de microfibra de vidrio de tamaño de poro de 
1,2 µm (Hidayaturrahman y Lee, 2019), el papel de filtro cualitativo con tamaño de poro 
de entre 15 y 20 µm (Long et al., 2019) y el filtro de óxido de aluminio (Alvim et al., 
2020). 
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2.7.2.2 Metodologías para la identificación de microplásticos 
2.7.2.2.1 Identificación visual 
La microscopía o estereomicroscopía es el primer y más simple enfoque para abordar el 
análisis de MP (Renner et al., 2018; Sun et al., 2019). A pesar de ser una metodología 
que consume mucho tiempo, parece necesario realizar un examen visual inicial para llevar 
a cabo una caracterización adecuada de los principales aspectos relacionados con estas 
micropartículas (Crawford y Quinn, 2017). Es importante enfatizar que siempre hay un 
elemento de subjetividad en la identificación visual; por lo tanto, se requiere que el 
examinador tenga experiencia práctica para esta tarea. Por otro lado, como destacan 
Hidalgo-Ruz et al. (2012), los análisis basados solo en la inspección visual son 
insuficientes, y tienen el riesgo de subestimar o sobreestimar la cantidad de MP (Mintenig 
et al., 2017). Más del 70% de las partículas pueden estar mal clasificadas si los resultados 
no son validados posteriormente por una identificación química (Kroon et al., 2018; 
Lorenz et al., 2019), error que aumenta con la disminución del tamaño de partícula 
(Hidalgo-Ruz et al., 2012). No obstante, se están incorporando técnicas de tinción, como 
la solución de Rosa de Bengala (4,5,6,7-tetracloro-20,40,50,70-tetrayodofluoresceína), 
para aumentar la eficiencia de la identificación visual evitando con ello sobrestimar los 
microplásticos (Raju et al., 2020; Takdastan et al., 2021). A pesar de las desventajas, 
diferentes autores basan sus identificaciones solo en aspectos visuales (Talvitie et al., 
2015; Michielssen et al., 2016; Kay et al., 2018), sin más caracterización química. 
Otra técnica tradicional para la caracterización física es la microscopía electrónica 
de barrido (SEM), que produce imágenes de micropartículas escaneando la superficie con 
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un haz de electrones enfocado (Fries et al., 2013). Cuando va a coplada a un detector de 
energía dispersiva de rayos X (SEM-EDX), podría emplearse para la determinación de la 
composición elemental de los polímeros en función de la difracción y la reflexión de la 
radiación emitida desde sus superficies (Eriksen et al., 2013) No obstante, es un método 
costoso, que requiere mucho tiempo, así como preparación de la muestra, y no es capaz 
de identificar los colores de las micropartículas (Turan et al., 2021). 
 
2.7.2.2.2 Técnicas analíticas 
Los métodos analíticos para la caracterización química de microplásticos aislados en 
EDAR incluyen principalmente técnicas espectroscópicas no destructivas, como la 
espectroscopía infrarroja por transformada de Fourier (FTIR) o µ-FTIR (Murphy et al., 
2016; Ziajahromi et al., 2017) y espectroscopía Raman o µ-Raman (Cole et al., 2013; 
Gündoğdu et al., 2018; Lares et al., 2018) y técnicas destructivas, como la cromatografía 
de gases acoplada a la espectrometría de masas (GC-MS), con pirólisis o desorción 
térmica (Fries et al., 2013; Nuelle et al., 2014; Elert et al., 2017) o extracción líquida con 
posterior cromatografía de exclusión por tamaño (SEC) (Elert et al., 2017). Mallow et al. 
(2020) han empleado un nuevo método termoanalítico para el análisis de microplásticos 
en aguas residuales industriales. 
FTIR es el método más común para la identificación de la composición polimérica 
de microplásticos en muestras de aguas residuales (Carr et al., 2016; Murphy et al., 2016; 
Mahon et al., 2017; Gies et al., 2018), por su eficiencia, bajo coste, fiabilidad y facilidad 
de uso (Tagg et al., 2015). Las muestras se exponen a radiación infrarroja (IR), y el 
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espectro obtenido se puede comparar con espectros IR de polímeros conocidos de 
bibliotecas espectrales seleccionadas y disponibles comercialmente. Sin embargo, podría 
ser una tarea difícil debido, a superficies degradadas y contaminadas de MP, así como a 
la interferencia ocasionada por los aditivos, abundancia de ácidos grasos, celulosa u otras 
impurezas en las muestras de agua residual (Gies et al., 2018; Zhu et al., 2019).  
Debido a los problemas que presenta FTIR con MP de menos de 10 – 20 µm (Song 
et al., 2015), se propuso el uso de µ-FTIR (Yang et al., 2019; Magni et al., 2019; Van 
den Berg et al., 2020; Edo et al., 2020), como una herramienta que combina la 
espectroscopía FTIR con la microscopía, a pesar de ser una técnica que requiere más 
tiempo, un equipo costoso y un operador capacitado (Rocha-Santos y Duarte, 2015). El 
uso de detectores de matriz de plano focal (FPA) acoplados a µ-FTIR ha arrojado buenos 
resultados en muestras de fango y agua residual, así como la identificación de fragmentos 
microplásticos aún más pequeños (Tagg et al., 2015; Mintenig et al., 2017; Simon et al., 
2018). 
La espectroscopía Raman, junto con la espectroscopía µ-Raman, es otro método 
simple, eficiente y fiable para la identificación de microplásticos en muestras de EDAR. 
Sin embargo, todavía no se ha normalizado su uso, tal vez por requerir un paso de 
tratamiento de las muestras importante antes del análisis (Lenz et al., 2015; Elert et al., 
2017; Sun et al., 2019). Lares et al. (2018) describieron el uso de espectroscopía µ-FTIR 
y µ-Raman para generar resultados más fiables en muestras de aguas residuales 
recolectadas en Finlandia. 
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2.7.3 Presencia y destino de microplásticos en las EDAR 
2.7.3.1 Concentración, tamaño, forma y color de los microplásticos 
Como se ha comentado, las concentraciones de MP muestran grandes variaciones entre 
estaciones depuradoras y los valores de descarga al medio ambiente suelen ser bastante 
elevados en todos los estudios. Long et al. (2019) encontraron una cantidad estimada de 
6,5 x 108 MP/día en siete EDAR en China; y Edo et al. (2020) afirman que 
aproximadamente 3 x 108 MP/día llegan hasta el río Henares en Madrid. 
A día de hoy, la clasificación por tipos puede diferir según los autores y el idioma. 
Por lo general, las formas microplásticas más comunes en las EDAR son las fibras y los 
fragmentos. Gündoğdu et al. (2018) destacaron la aparición principalmente de fibras en 
dos EDAR de Turquía, tanto en el influente (70,2%) como en el efluente secundario 
(60%). Gies et al. (2018) mostraron una clara presencia de fibras (65,6%) seguidas de 
fragmentos (28,1%), pellets (5,4%), gránulos (0,45%), espuma (0,22%) y láminas 
(0,20%) en todas las muestras de aguas residuales, aunque no establecen claramente la 
diferencia entre gránulos, fragmentos y pellets. Long et al. (2019) también incluyeron el 
tipo gránulo en su descripción, siendo la forma más identificada, tanto en el influente 
(49,8%) como en el efluente (36,0%), seguido de fragmentos (30,0%) en el influente y 
fibras (30,3%) en el efluente, y Raju et al. (2020) identificaron fragmentos de plástico 
(38,56%) y fibras (35.59%) en el influente, y fibras (57,83%) y fragmentos (25,3%) en el 
efluente tratado con ultravioleta de una EDAR ubicada en Australia. 
Como indican Long et al. (2019), la diferencia de color de los MP no influye en 
su eliminación en las EDAR. Sin embargo, la forma, el color y el tamaño de un MP 
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podrían tener que ver con su origen, tal y como propusieron Carr et al. (2016) al descubrir 
la semejanza entre los fragmentos de polietileno azul en sus muestras de efluentes y 
microperlas de las pastas de dientes. 
 
2.7.3.2 Composición polimérica de los microplásticos 
A pesar de que todavía queda por investigar sobre fuentes de MP en las EDAR, cada vez 
está más clara su procedencia de actividades antrópicas diarias. La demanda de plásticos 
está liderada por poliolefinas: polietileno y polipropileno (PlasticsEurope, 2020), siendo 
los polímeros polietileno, polipropileno y poliéster los componentes principales de los 
MP encontrados en el medio ambiente acuático (Lee et al., 2014). Long et al. (2019) 
observaron polipropileno (30,2%), polietileno (26,9%) y poliestireno (10,3%) en el 
influente de siete EDAR en China, y los mismos tipos de polímeros (34,8%, 17,9% y 
9,6%, respectivamente) en el efluente de las mismas, y Lares et al. (2018) encontraron el 
polietileno como el tipo de polímero más abundante para las formas microplásticas 
(63,9%) en una EDAR municipal en Finlandia, aunque el poliéster representó el 96,3% 
de las fibras, lo que equivalía al 79,1% de la cantidad total de microplásticos aislados. Por 
esto, las fibras de poliéster y las micropartículas de polietileno podrían considerarse los 
tipos de microplásticos más comúnes en los efluentes finales de las depuradoras (Browne 
et al., 2011; Murphy et al., 2016; Ziajahromi et al., 2017; Lares et al., 2018; Sun et al., 
2019), hecho que podría atribuirse a que el poliéster es la fibra sintética más utilizada en 
los textiles y que el polietileno es el polímero más utilizado en la fabricación de plásticos 
en general (Freeman et al., 2020). Un estudio danés de diez EDAR también encontró que 
las fibras de poliamida eran muy abundantes, lo que sugiere que el origen de las mismas 
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proceda del lavado doméstico e industrial de textiles sintéticos (Vollertsen y Hansen, 
2017). 
A pesar de esto, Magni et al. (2019) clasificaron sus resultados según los 
polímeros y copolímeros en una EDAR en el norte de Italia, siendo acrilonitrilo-butadieno 
(40%) el más abundante en el influente, y el poliéster (35%) y la poliamida (17%) en el 
efluente, y Liu et al. (2019b) encontró la poliamida (54,8%) como el principal 
componente plástico en las aguas residuales de su estudio. Wolff et al. (2019) informaron 
que el tereftalato de polietileno es el principal tipo de polímero para fibras y otras formas, 
seguido del polipropileno, polietileno y poliestireno. 
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3 MATERIALES Y MÉTODOS 
3.1 Marco de estudio: descripción de las EDAR 
3.1.1 Introducción 
La presente Tesis Doctoral tiene como objetivo general el de realizar un conjunto amplio 
de aportaciones, en cuanto a la tipificación de los principales microplásticos encontrados 
en los procesos de depuración, el estudio de su morfometría, color e identificación de los 
polímeros plásticos que los constituyen y su evolución espacio-temporal en una selección 
de EDAR de la Región de Murcia, con el fin de promover aquellas soluciones 
tecnológicas disponibles y económicamente viables que resulten ser más eficientes en la 
descarga cero de estos contaminantes, y evitar así su entrada al medio ambiente. 
La Región de Murcia cuenta con una población residente de 1.493.898 habitantes 
(INE, 2019), distribuida en 45 municipios. Esta población no se reparte de forma 
homogénea en toda la región, con una mayor concentración en las comarcas litorales y 
prelitorales, área urbana de la ciudad de Murcia, Campo de Cartagena-Mar Menor, Alto 
y Bajo Guadalentín, y una más baja en comarcas interiores, como el Noroeste o el 
Altiplano murciano. Estos datos de distribución, junto con otros como el efecto estacional 
en la población costera provocado por el turismo, la diversidad en las técnicas de 
tratamiento de las aguas residuales y la cercanía al punto de análisis de las muestras, 
determinó que este estudio se centrara en la zona sur de la Región de Murcia. 
Según establece la Directiva Europea 91/271 CEE, sobre depuración de aguas 
residuales, estos municipios se deben agrupar, a los efectos de recogida y tratamiento de 
Capítulo 3. Materiales y Métodos  Sonia Olmos Espinar 
54 
sus aguas residuales, en lo que se denomina “aglomeración urbana”, definida según RD-
L 11/1995, como la “zona geográfica formada por uno o varios municipios, o por parte 
de uno o varios de ellos, que por su población o actividad económica constituya un foco 
de generación de aguas residuales que justifique su recogida y conducción a una 
instalación de tratamiento o a un punto de vertido final”. En la Región de Murcia, se 
cuenta con 116 aglomeraciones urbanas con sistemas de saneamiento y depuración 
adecuados que trabajan para 1.353.950 habitantes, según datos de la Entidad de 
Saneamiento y Depuración de la Región del Murcia (ESAMUR). 
El parque de instalaciones de depuración de la Región de Murcia está formado por 
98 EDAR, de las que el 96,94% emplean una tecnología de depuración basada en el 
proceso de fangos activados, a excepción de las depuradoras de Cañada de la Leña en 
Abanilla, la de Mazarrón y la de Otos en Moratalla, que emplean biodiscos, lagunaje 
aireado y un reactor bioelectrogénico con filtro percolador, respectivamente. Dentro de 
ese amplio porcentaje de depuradoras que utilizan fangos activados, el 85,26% emplea la 
variante de aireación prolongada, mientras que únicamente el 3,16% utilizan la variante 
convencional u otras modalidades, como la doble etapa (2,11%), A2O modificado o 
decantación (1,05%, respectivamente). Sin embargo, resulta llamativo que el 7,37% de 
depuradoras emplee el proceso de fangos activados con una salida de agua clarificada a 
través de membranas huecas, es decir, el biorreactor de membranas (ESAMUR). 
Adicionalmente al uso de fangos activados con aireación prolongada, el 28,40% 
de depuradoras realizan el tratamiento del agua con ayuda de procesos de coagulación-
floculación, filtros de arena y desinfección ultravioleta, mientras que el 24,69% 
únicamente añaden un proceso de desinfección, normalmente con hipoclorito de sodio, 
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necesario para cumplir con el RD 60/2011, de 21 de enero, sobre la Norma de Calidad 
Ambiental en el ámbito de la política de aguas y con el RD 1620/2007 de Reutilización.  
Analizados todos los tratamientos de depuración que se llevan a cabo en la Región 
de Murcia, y teniendo como objetivo abarcar la mayor casuística posible, se decidió 
estudiar la eficiencia de eliminación de microplásticos de las siguientes plantas de 
tratamiento: 
 EDAR CABEZO BEAZA (ECB): Sistema de fangos activados convencional, 
contacto total flujo pistón y nitrificación-desnitrificación. 
 EDAR ÁGUILAS (AGL): Con un doble sistema de depuración: 
 Fangos activados convencional, coagulación-floculación, filtro rápido de 
arena y desinfección con radiación ultravioleta. 
 Biorreactor de membrana y desinfección con hipoclorito de sodio. 
 EDAR MAR MENOR SUR (MMS): Sistema de fangos activados con aireación 
prolongada. 
 EDAR LA ALJORRA (ALJ): Sistema de fangos activados con aireación 
prolongada, tipo Carrusel, coagulación-floculación, filtro rápido de arena y 
desinfección con radiación ultravioleta. 
 
Las características fundamentales en cuanto a calidad de agua de las 4 EDAR se 
presentan en la Tabla 3.1. Como consecuencia de la importancia del sector agrario en la 
Región de Murcia, unido a la escasez de recursos hídricos y materia orgánica que 
contienen sus suelos (Murcia Navarro, 2013; CHS, 2020), el 95,32% del agua depurada 
se emplea en regadío (Figura 3.1), y los fangos procedentes del proceso de depuración 
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cobran un papel relevante, por su aporte como enmienda orgánica y poder fertilizante 
(Nizzetto et al., 2016; Van den Berg et al., 2020). Así, según datos de la Entidad de 
Saneamiento y Depuración de la Región del Murcia (ESAMUR), la totalidad del fango 
producido en las depuradoras de la Región de Murcia se destina a suelos agrícolas, bien 
sea aplicado directamente o compostado antes de su aplicación, por lo que este criterio 
no ha influido en la toma de decisiones. 
 
Tabla 3.1. Valores medios de los parámetros de calidad de influente y efluente de las 
depuradoras estudiadas (Fuente: ESAMUR). 
EDAR 
Valores medios del 
influente (mg/l) 
Valores medios del 
efluente (mg/l) 
SS DQO DBO5 SS DQO DBO5 
Cabezo Beaza (ECB) 470 924 422 18 52 12 
Águilas (AGL) 330 695 349 5 31 4 
Mar Menor Sur (MMS) 416 792 330 5 27 3 
La Aljorra (ALJ) 719 1064 492 5 19 3 
 
 
Con objeto de llevar a cabo un estudio temporal y estacional exhaustivo, y ante la 
imposibilidad de realizarlo en las cuatro EDAR elegidas, se tomó como referencia la 
EDAR Cabezo Beaza de Cartagena (ECB), equipada con un sistema de fangos activados 
convencional con nitrificación-desnitrificación. La cercanía a los laboratorios y servicios 
centrales de análisis de la Universidad Politécnica de Cartagena nos permitió tomar 
muestras de agua de forma periódica durante los cuatro años de estudio, reservando para 
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las otras tres EDAR un muestreo mensual y centrado en un ciclo anual. La Figura 3.2 
muestra la localización geográfica de las 4 EDAR empleadas, y en el Anexo VII se 








Figura 3.1. Volumen y destino del agua depurada en la Región de Murcia para el 
Ejercicio 2019 (Fuente: ESAMUR). 
 
 
3.1.2 EDAR Cabezo Beaza (ECB) 
Como ya se ha indicado anteriormente, la EDAR ECB es la planta de tratamiento de aguas 
residuales de la ciudad de Cartagena, donde se depuran las aguas residuales urbanas 
generadas en el núcleo de la ciudad y las del polígono industrial Cabezo Beaza, así como 
las de otros pequeños núcleos urbanos cercanos a Cartagena. Esta depuradora se 
construyó en los años 70 para el tratamiento de las aguas residuales mixtas, en principio 
con un tratamiento biológico simple, que fue sustituido, a mediados de los años 80, por 
Reutilización en agricultura (95,43%) (104,3 hm3) 
Vertido al Mar Mediterráneo (3,02%) (3,3 hm3) 
Reutilización indirecta por infiltración (1,56%) (1,7 hm3) 
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un sistema de depuración por lagunaje. Desde el año 2001, la depuradora trabaja con un 
sistema convencional, formado por un tratamiento primario y dos reactores biológicos de 
fangos activos en paralelo, que atiende a cerca de 210.000 habitantes equivalentes, con 










Figura 3.2. Mapa de ubicación de las estaciones depuradoras evaluadas. 
 
La instalación se encuentra ocupando una parcela de 50,8 Ha y trabaja con dos 
lagunas de afino de 1,5 Hm3 de almacenamiento de las aguas tratadas en la EDAR, que 
se destinan a riego. El agua bruta llega a la planta procedente de los bombeos situados en 
Barrio Peral, Polígono Cabezo Beaza, La Palma, Los Camachos y Santa Ana, y es 
recibida en un tanque de tormentas, construido en octubre de 2010, con un volumen de 
10.000 m3 (5.000 m3 + 5.000 m3), que comienza a llenarse cuando el flujo de entrada 
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supera los 1.200 m3/h, con el objetivo de evitar caudal y cargas orgánicas punta y 
favorecer una composición más uniforme del efluente final (Bayo y López-Castellanos, 
2016), cumpliendo así con la Directiva 91/271/CEE. De allí, el agua pasa al edificio de 
pretratamiento, en el que se realiza el desbaste de sólidos gruesos, mediante rejas 
automáticas de 10 mm de luz de paso, y el desbaste de sólidos finos, a través de tamices 
auto-limpiantes de 3 mm de luz de paso. Finalmente se eliminan, con ayuda de aireación, 








Figura 3.3. Fotografía aérea de la EDAR Cabezo Beaza (37º 37’56’’ N, 0º 57’09’’W) 
(Fuente: Google Earth, 2020). 
 
Seguidamente, se inicia la decantación primaria en dos decantadores circulares de 
30 m de diámetro, donde sedimentan los fangos primarios. En este punto del proceso, la 
carga contaminante se podría reducir en un 30% en DBO5 y un 65% en sólidos en 
suspensión. De allí, el agua pasa a dos reactores biológicos de 8.100 m3 de capacidad cada 
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uno, que funcionan en paralelo, donde los microorganismos aerobios, anaerobios y 
facultativos desempeñan un papel primordial en la degradación de la materia orgánica 
presente en el agua residual. En esta etapa también se produce la eliminación del 
nitrógeno. 
Tras el tratamiento en los biorreactores, el agua pasa a dos decantadores 
secundarios de 40 m de diámetro, provistos de rasquetas y con alimentación central, que 
separan el fango secundario del agua depurada por acción de la gravedad. Parte del fango 
sedimentado es recirculado a los reactores biológicos a través de bombas sumergibles con 
caudales de 550 m3/h, mientras que el agua clarificada en la parte superior se envía a las 
lagunas. Los reactores biológicos también disponen de circulación interna. 
 
3.1.3 EDAR Águilas (AGL) 
La estación depuradora trata aguas residuales domésticas e industriales procedentes de la 
población de Águilas y la pedanía de Calabardina, zonas con marcada variabilidad 
estacional. La planta depura cerca de 12.000 m3 al día de aguas residuales municipales, 
para 29.777 habitantes equivalentes, mediante un sistema convencional de fangos 
activados, que finaliza con un tratamiento terciario con filtro de arena. 
En junio de 2015, la EDAR inauguró una nueva línea de tratamiento de agua que 
permite cumplir con la legislación de vertido vigente durante la época de estío, por lo que 
el tratamiento de las aguas residuales se lleva a cabo en dos líneas de agua independientes 
desde aquel año. Esta nueva línea consiste en un tratamiento avanzado de aguas residuales 
basado en biorreactores de membrana (MBR) (Figura 3.4). 
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Debido a la orografía del término municipal, las aguas residuales tienen que ser 
llevadas mediante estaciones de bombeo. La línea convencional trata el agua procedente 
del bombeo de Matadero (Bombeo 1) y comienza con el pretratamiento, en concreto, con 
las tareas de desbaste, mediante rejas de limpieza manual de 3 cm de luz de paso para los 
sólidos gruesos, y con ayuda de tamices auto-limpiantes de 3 mm de luz de paso para los 
sólidos finos. A continuación, se eliminan las arenas y grasas en el desarenador-
desengrasador y, con ello, finaliza la etapa de pretratamiento. Seguidamente, las aguas 
pasan a dos decantadores circulares de 18 m de diámetro donde sedimentan los fangos 
primarios. Al igual que con los decantadores primarios de la EDAR Cabezo Beaza, en 
este punto es posible reducir la entrada de carga contaminante un 30% en DBO5 y un 65% 
en sólidos en suspensión. 
Tras la decantación primaria, el agua clarificada llega a dos reactores 
rectangulares con un volumen total de 3.132 m3 donde se produce la degradación de la 
materia carbonada presente en el agua residual. Al finalizar el tratamiento biológico, el 
agua llega a los decantadores secundarios de 22 m de diámetro donde sedimentan los 
fangos gracias a la acción de la gravedad. Los fangos sedimentados se recogen y 
bombean, casi en su totalidad (70%), al reactor biológico. El agua clarificada en la parte 
superior de los decantadores se envía a un sedimentador Accelator® de 14 m de diámetro, 
antes de la filtración rápida de arena. Los filtros están situados en paralelo, con dos 
unidades por filtro y un canal central, y filtran el agua reteniendo sólidos mayores que la 
granulometría específica de la arena de la que están compuestos. Cada filtro tiene 6,04 m 
de largo y 5,86 m de ancho, incluido el canal central. La velocidad de filtración es de 8 
m/h y la pérdida máxima debida al lavado del filtro es del 1,5%. Finalmente, el agua 
filtrada pasa al laberinto de cloración donde es desinfectada con hipoclorito sódico. 










Figura 3.4. Fotografía aérea de la EDAR Águilas (37º 25’30’’ N, 1º 37’47’’W) 
(Fuente: Google Earth, 2020). 
 
En cuanto a la línea del biorreactor de membrana, trata el agua procedente del 
bombeo de Intermedio (Bombeo 2) y, al igual que la línea convencional, comienza con el 
pretratamiento. El pretratamiento consta de rejas automáticas de 2 cm de luz de paso y 
tamices autolimpiantes de barra de 3 mm de luz de paso para el desbaste de sólidos finos 
y gruesos. A continuación, se eliminan arenas por gravedad, en un cajón de hormigón 
construido para tal efecto dentro del tanque de laminación.  
La degradación de la materia carbonosa, así como la eliminación de nutrientes 
presentes en el agua residual se lleva a cabo en el reactor biológico, que está formado por 
una cámara rectangular con un volumen de 1.050 m3, y desde allí se envía el agua tratada 
al biorreactor de membranas de 315 m3 de capacidad. Puesto que las membranas del MBR 
deben de trabajar a un caudal máximo determinado, la EDAR cuenta con un tanque de 
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laminación de 1.800 m3, necesario para absorber las variaciones de caudal producidas en 
las distintas horas del día. El sistema MBR consta de 10 módulos sumergidos EK-400 de 
membranas planas de microfiltración (Kubota Corporation, Japón) con una superficie útil 
de 3.560 m2. Finalmente, el agua permeada se entrega directamente a la comunidad de 
regantes para uso agrícola. 
 
3.1.4 EDAR Mar Menor Sur (MMS) 
La estación depuradora de aguas residuales Mar Menor Sur (MMS) fue construida en 
1998 para recoger las aguas generadas por los núcleos de población de La Manga y el sur 
del Mar Menor, hasta Cabo de Palos. El sistema de depuración que emplea es el de fango 
activado con aireación prolongada, tecnología que diferencia a esta planta de la EDAR 
Cabezo Beaza. Cuenta con una capacidad de tratamiento de 50.000 m3/d, aunque debido 
a la alta estacionalidad de la zona por su intrínseco carácter turístico, existe una gran 
variación entre el caudal medio tratado en invierno, de 417 m3/h, y el de verano, de 2.083 
m3/h. 
Desde 2009, el efluente generado por la EDAR es empleado por la Comunidad de 
Regantes Arco Sur Mar Menor, previo tratamiento en planta desaladora construida al 
efecto junto a la EDAR (Figura 3.5), debido a la elevada salinidad del efluente de la 
depuradora. Esta desaladora incorpora etapas de microfiltración y ultrafiltración, así 
como una etapa final de ósmosis inversa. Ambas instalaciones comparten el uso de un 
emisario submarino para descargas de agua tratada no utilizada y la salmuera del rechazo 
de la desaladora, aunque en la actualidad está sin uso por imperativo legal. 
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Las características medias del agua residual bruta y tratada de esta EDAR quedan 
recogidas en la Tabla 3.1. La zona de pretratamiento es el punto de partida de la 
depuración. El agua, impulsada por bombeos, inicia el tratamiento de separación física 
con el desbaste de sólidos gruesos y finos mediante rejas y tamices, respectivamente, y 
finaliza con la eliminación de arenas y grasas. Posteriormente continua con 3 líneas de 
tratamiento, de las cuales habitualmente 2 funcionan en verano y 1 en invierno. En cuanto 
al tratamiento físico-químico, desde la puesta en marcha de la instalación no ha sido 
necesario su funcionamiento, puesto que los caudales, y por tanto la carga contaminante, 
ha sido bastante inferior a la de diseño. 
A continuación, el agua llega a los decantadores primarios rectangulares, que sólo 
funcionan en verano, y de allí sale clarificada por la parte superior hacia el reactor 
biológico. El tratamiento biológico, donde se produce la degradación de la materia 
orgánica presente, dispone de zona facultativa. Dicha degradación se realiza manteniendo 
unos niveles de oxígeno disuelto adecuados mediante un sistema de aireación 
proporcionado por tres turbinas para verano y una soplante para invierno. El tratamiento 
biológico dispone de un sistema de recirculación que puede alcanzar hasta el 300% del 
caudal de entrada, debido a su sistema de aireación prolongada. Desde allí, el agua pasa 
a los decantadores secundarios, también rectangulares, de 50 x 20 x 3 m3, equipados con 
puentes barredores de succión para la recirculación del fango. El efluente depurado se 
conduce a la desaladora a través de un canal, y de allí a un depósito de almacenamiento 
de 3.673 m3 de capacidad, desde donde es bombeada para riego, o al emisario submarino 
que vierte al mar. 
 











Figura 3.5. Fotografía aérea de la EDAR Mar Menor Sur (37º 37’18’’ N, 0º 43’39’’W) 
(Fuente: Google Earth, 2020). 
 
3.1.5 EDAR La Aljorra (ALJ) 
La planta depura las aguas residuales de las diputaciones de La Aljorra y El Albujón, en 
el término municipal de Cartagena, mediante un sistema de fangos activados con 
aireación prolongada, denominado canales de oxidación, y un tratamiento terciario con 
filtro de arena y desinfección ultravioleta. 
El pretratamiento está dimensionado para un caudal hidráulico máximo de 1.354 
m3/h, mientras que el resto de la planta lo está para un caudal punta en tiempo seco de 
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677 m3/h. Las características medias del influente y del efluente de esta EDAR quedan 
recogidas en la Tabla 3.1. 
El proceso de tratamiento consiste básicamente de un pretratamiento mediante 
desbaste de sólidos gruesos con una reja de gruesos de 50 mm de luz de paso, desbaste 
de sólidos finos con una reja automática de 12 mm de luz de paso y tamices 
autolimpiantes de 3 mm de luz de paso, seguidos de un desarenado-desengrasado con 
preaireación. A continuación, el agua entra en el tratamiento biológico, formado por unas 
cámaras anaeróbicas y dos tanques de aireación con forma de carrusel de 8.502 m3 cada 
unidad, dimensionados para estabilizar y eliminar nitrógeno y materia orgánica. 
La decantación secundaria tiene lugar en dos decantadores circulares de 21 m de 
diámetro interior, que separan el fango del agua clarificada y la conducen al tratamiento 
terciario de coagulación-floculación que finaliza en tres filtros de arena y que cuenta con 
una superficie total de filtración de 320 m2 (8 x 40). Por último, antes del que se produzca 








Figura 3.6. Fotografía aérea de la EDAR La Aljorra (37º 41’16’’ N, 1º 03’13’’W) 
(Fuente: Google Earth, 2020). 
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3.2 Toma de muestra 
3.2.1 Generalidades: puntos de muestreo y volúmenes muestreados 
Para poder evaluar, de la mejor forma posible, la eficiencia de los principales procesos de 
depuración en la línea de agua de las diferentes EDAR objeto de estudio, se hace 
necesario el muestreo tras las diferentes etapas de depuración. La mayor cantidad de 
muestras se tomaron en la EDAR ECB, que, como ya se ha comentado, se empleó como 
EDAR de referencia por sus peculiaridades técnicas de proceso, volumen de agua tratada 
y cercanía a las instalaciones de la UPCT. El estudio en esta depuradora se ha llevado a 
cabo durante cuatro años consecutivos con tomas de muestra en horario de mañana, entre 
las 09:00 h y 11:00 h, y de tarde, entre las 15:00 h y las 17:00 h, con objeto de monitorizar 
la posible variabilidad intradiurna. El conjunto de volúmenes muestreados se recoge en 
el Anexo IV. 
Se ha procesado un total de 344 muestras simples, que han supuesto un volumen 
global de 1.228,92 l de agua residual analizada, procedente de las 4 EDAR y repartidos 
en: 239 muestras (757,22 l; 61,62%) de la EDAR ECB; 53 muestras (221,83 l; 18,05%) 
de la EDAR AGL; 24 muestras (103,14 l; 8,39%) de la EDAR MMS y 28 muestras 
(146,73 l; 11,94%) de la EDAR ALJ. A su vez, estos volúmenes se repartieron en 101 
muestras de agua residual de entrada a las EDAR (344,50 l; 28,03%); 125 muestras de 
efluentes de las EDAR (528,09 l; 42,97%), 57 muestras del decantador primario de la 
EDAR ECB (161,26 l; 13,12%) y 61 muestras del reactor biológico de la EDAR ECB 
(195,08 l; 15,87%). En los siguientes apartados, se hará una descripción más detallada 
para cada una de las EDAR. 
Capítulo 3. Materiales y Métodos  Sonia Olmos Espinar 
68 
El proceso de recolección puede hacerse, principalmente, mediante muestras 
puntuales recogidas en recipientes, generalmente de vidrio (Gies et al., 2018) o de acero 
(Murphy et al., 2016; Magni et al., 2019), o a través de un proceso de bombeo y filtración 
en continuo (Ziajahromi et al., 2017). Evitar el uso de plástico debería ser la primera 
norma en cuanto al diseño del método de recolección con envases; sin embargo, y debido 
a la falta de una estandarización de dicho método, autores como Michielssen et al. (2016), 
Hidayaturrahman y Lee (2019), Lares et al. (2019), Raju et al. (2020) y Ben-David et al. 
(2021) toman sus muestras en recipientes o cubos de plástico previamente limpiados y 
secados al aire. De entre ellos, Hidayaturrahman y Lee (2019) emplean un método 
estándar de análisis de la calidad del agua diseñado por la Agencia de Protección 
Ambiental Australiana, mientras que Lares et al. (2019), aunque emplean recipientes de 
acero inoxidable para la recogida de las muestras, el transporte y almacenaje lo hacen en 
envases de polietileno. 
Para nuestra investigación descartamos el bombeo y la filtración ya que, aunque 
pueden recogerse cientos de litros o metros cúbicos de agua residual, es más que probable 
la obstrucción de bombas y filtros, especialmente en efluentes primarios (Talvitie et al., 
2017b). Talvitie et al. (2015) únicamente contaron como viable una muestra del influente 
(0,3 l) durante su estudio, a causa de la rápida obstrucción del filtro. Por el contrario, la 
facilidad de recogida de muestras puntuales del agua residual en envases de vidrio y su 
uso extendido en estudios de EDAR (Browne et al., 2011; Leslie et al., 2013; Lasee et 
al., 2017; Leslie et al., 2017; Conley et al., 2019; Yang et al., 2019), nos hizo decidirnos 
por esta opción, empleando toma-muestras de acero inoxidable y envases de vidrio con 
tapa metálica para el transporte al laboratorio. A pesar que autores como Ziajahromi et 
al. (2021) o Ben-David et al. (2021) han optado por desarrollar, para cada punto de 
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muestreo, un método específico y volumen diferente, esta opción se descartó en la 
presente Tesis Doctoral en beneficio de un método sencillo y fácil de reproducir. 
El número de muestras y el volumen de agua recogida deben ser representativos 
del agua estudiada (Okoffo et al., 2019). En este sentido, la bibliografía presenta grandes 
diferencias entre autores y estudios; así, Mintenig et al. (2017) realizaron toma de muestra 
durante una semana con un volumen mínimo de agua depurada de 390 l, mientras que 
Lasee et al. (2017) recolectaron muestras individuales, de 3,50 l cada una, al menos una 
vez al mes durante 7 meses. Turan et al. (2021) afirman que se necesitan en torno a 
10,5−13,5 l para la determinación de partículas de tamaño superior a 300 µm en el 
efluente, que generalmente suponen un 5% de la cantidad total de partículas presentes, 
mientras que solo 2 l bastan para la determinación de partículas entre 20 y 100 µm, que 
cubren aproximadamente el 70% del total de partículas disponibles. Para nuestro trabajo, 
se fijó un intervalo de tiempo de estudio mínimo de 1 año para cada depuradora, con 
frecuencia de muestreo mensual, y volumen entorno a los 7 litros. El empleo de muestras 
simples en el análisis de microplásticos en agua residual es un procedimiento común y 
bien documentado (Carr et al., 2016; Michielssen et al., 2016; Lasee et al., 2017; Leslie 
et al., 2017; Wolff et al., 2019). Algunos autores incluso recomiendan esta metodología 
para muestras marinas, en vez de redes Neuston (Barrows et al., 2017), o de muestras 
compuestas en aguas residuales (Talvitie et al., 2017a), evitando problemas de 
contaminación cruzada. 
Para estudiar la variabilidad en la concentración de MP según diferentes 
parámetros físico-químicos de la EDAR ECB, se incluyeron en la base de datos los 
siguientes: caudal (m3/d), pH (unidades de pH); sólidos en suspensión (SS) (mg/l); 
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demanda química de oxígeno (DQO) (mg/l); demanda bioquímica de oxígeno (DBO5) 
(mg/l); amonio (N-NH4) (mg/l) y nitrógeno total (N-NT) (mg/l). Todos los datos fueron 
aportados por el laboratorio de análisis de la EDAR ECB. El pH se midió con pH-metro 
Crison GLP 22 (Barcelona, España) calibrado mediante disoluciones patrón. La DQO se 
midió mediante Spectroquant NOVA 60 de Merck (Darmstadt, Alemania) y la DBO5 
mediante respirómetro Oxytop® (WTW, Weiheim, Alemania). El resto de parámetros se 
calculó según métodos estandarizados para análisis de aguas y aguas residuales (APHA, 
2017). 
 
3.2.2 Ausencia de proceso de digestión 
El agua residual objeto de estudio cuenta con importante cantidad de materia orgánica 
que dificulta la identificación y cuantificación de las partículas microplásticas. Con el 
objetivo de establecer un método estandarizado para la extracción de microplásticos 
presentes en el agua residual, que incluyera el mínimo número de pasos y el uso de 
reactivos de baja o nula ecotoxicidad, se descartó la digestión como método de oxidación 
y eliminación de la materia orgánica. Setälä et al. (2019) afirman que, si los análisis de 
identificación de microplásticos se realizan de forma manual, combinando la 
identificación visual con estereomicroscopio con la espectroscopía; como era nuestro 
caso, podría ser aceptable una mayor cantidad de materia orgánica en las muestras. 
Aunque varios autores emplean técnicas de digestión en sus estudios, algunos 
encuentran inconvenientes en ellos. Nuelle et al. (2014) describieron cambios en el 
aspecto de las micropartículas de PA, PC, PET y PP, tras la oxidación con peróxido de 
hidrógeno (H2O2); así como decoloración en las de PET y PP, hecho que también 
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comentan McCormick et al. (2014). Munno et al. (2018) afirman que el uso de hidróxido 
de potasio (KOH) para la oxidación de materia orgánica causaría decoloración y 
degradación de polímeros como el polietileno. Del mismo modo, Okoffo et al. (2019) 
califican a las disoluciones de hidróxido de sodio (NaOH) como inadecuadas para la 
eliminación de materia orgánica en muestras procedentes de estaciones depuradoras, 
debido a la degradación de numerosos tipos de polímeros. Además, el tiempo necesario 
para la degradación de la materia orgánica, días o semanas, hace que no sea del todo 
recomendable para grandes volúmenes de muestras (Sun et al., 2019). Para no contar con 
esta última desventaja, autores como Sujathan et al. (2017) y Hurley et al. (2018) usan el 
peróxido de hidrógeno a altas temperaturas (70ºC); sin embargo, el calentamiento de 
muestras en presencia de H2O2 es potencialmente peligroso lo que lo convierte en una 
opción de pretratamiento no recomendada (Okoffo et al., 2019). 
Actualmente está muy extendido el uso del reactivo de Fenton, mezcla de 
peróxido de hidrógeno (H2O2) en presencia de una disolución de catalizador de hierro 
(Tagg et al., 2017; Gündoğdu et al., 2018, Simon et al., 2018; Bilgin et al., 2020; Raju et 
al., 2020). Se trata de un procedimiento recomendado por la Administración Nacional 
Oceánica y Atmosférica de Estados Unidos (NOAA), para la eliminación de materia 
orgánica lábil en muestras de agua y sedimentos (Masura et al., 2015), a pesar de la 
desventaja de emplear una mezcla altamente reactiva, lo que nos ha llevado a descartarlo 
en la metodología de la presente Tesis Doctoral. 
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3.2.3 Muestreo de la EDAR Cabezo Beaza (ECB) 
Para la EDAR ECB, se definieron cuatro puntos de muestreo a lo largo del proceso de 
tratamiento, tal y como se muestra en la Figura 3.7. En total, se ha trabajado con 757,22 
l de agua residual, correspondientes al muestreo realizado en un total de 38 días, 
comprendidos entre el 29 de septiembre de 2016 y el 17 de septiembre de 2020. Los 
volúmenes muestreados se midieron de forma precisa en probeta de vidrio, oscilando 
entre 0,52 l y 4,46 l para las muestras de entrada; 0,48 l y 3,68 l para las muestras tras el 
decantador primario; 1,38 l y 3,75 l para las muestras obtenidas del reactor biológico y 
entre 2,68 l y 17,00 l para las muestras del efluente. Todas ellas se recogieron en envase 









Figura 3.7. Esquema simplificado del tratamiento del agua en la EDAR ECB, 
incluyendo los puntos de toma de muestra. 
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El primer punto de muestreo se situó tras el proceso de desarenado-desengrasado, 
y que denominamos agua de desbaste o agua de entrada (DBT), donde se recogieron un 
total de 57 muestras (162,07 l; 21,40%), distribuidas en 32 muestras de mañana (95,51 l; 
58,93%) y 25 muestras de tarde (66,56 l; 41,07%). El hecho de que fuera este el primer 
punto de toma de muestra en la EDAR se debe a que, en etapas anteriores al desarenado-
desengrasado, las muestras de agua obstruían los filtros empleados en el análisis de 
microplásticos, tal y como se explicará más adelante. 
El segundo punto de muestreo se fijó tras el decantador primario (PCL), donde se 
recogieron también 57 muestras (161,26 l; 21,30%), repartidas en 32 muestras de mañana 
(94,36 l; 58,51%) y 25 muestras de tarde (66,90 l; 41,49%). A continuación, se 
muestreaba a la salida del reactor biológico (BRT), donde se tomaron 61 muestras (195,08 
l; 25,76%), distribuidas entre 35 de mañana (110,97 l; 56,88%) y 26 muestras de tarde 
(84,11 l; 43,12%). El cuarto y último punto de muestreo fue del efluente (EFF) de salida 
de la EDAR ECB, antes de la entrada a las lagunas de estabilización. Del efluente se 
tomaron 64 muestras de agua depurada (238,82 l; 31,54%), de las cuales 36 muestras 
correspondieron a la mañana (138,46 l; 57,98%) y 28 a muestras de tarde (100,36 l; 
42,02%). La distribución completa en las dos franjas horarias para la EDAR ECB fue de 
135 muestras de mañana (439,30 l; 58,01%) y 104 muestras de tarde (317,93 l; 41,99%). 
 
3.2.4 Muestreo de la EDAR Águilas (AGL) 
Tal y como se comentó en el apartado 3.1.3, la EDAR AGL cuenta con dos líneas 
diferentes de tratamiento: una línea con sistema convencional de fangos activados y una 
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filtración rápida con arena como tratamiento terciario, que denominaremos RSF, por sus 
siglas en inglés “Rapid Sand Filtration”, y la otra con un biorreactor de membrana, que 
denominaremos MBR, por sus siglas en inglés “Membrane Bioreactor”, ambas con un 
punto de entrada o influente común, que, como en las otras depuradoras, denominaremos 
DBT. La Figura 3.8 muestra un esquema simplificado de esta EDAR, indicando los 
puntos de muestreo. 
En total, se recogieron 221,83 l de agua de esta depuradora en horario de mañana, 
entre el 14 de febrero de 2018 y el 18 de julio de 2019, repartidos en 53 muestras: 18 
muestras en el DBT (73,46 l; 33,11%), 17 muestras del MBR (75,63 l; 34,09%) y 18 del 
RSF (72,74 l; 32,79%), con valores mínimos y máximos comprendidos entre 3,20 l y 5,37 








Figura 3.8. Esquema simplificado del tratamiento del agua en la EDAR AGL, 
incluyendo los puntos de toma de muestra. 
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3.2.5 Muestreo de la EDAR Mar Menor Sur (MMS) 
Las muestras de agua de la EDAR MMS se recogieron entre el 27 de marzo de 2018 y 21 
de febrero de 2019, a razón de una muestra al mes, siempre en horario de mañana. Para 
esta EDAR se eligieron dos puntos de muestreo, tal y como queda reflejado en la Figura 
3.9, y que corresponden a la entrada, tras el proceso de desarenado y desengrasado, que 
también denominaremos muestras del desbaste (DBT), y la salida tras el decantador 
secundario o efluente (EFF). En total, se recogieron 103,14 l de agua repartidos en 24 
muestras, 12 muestras DBT (49,08 l; 47,58%) y 12 del EFF (54,06 l; 52,42%), con 









Figura 3.9. Esquema simplificado del tratamiento del agua en la EDAR MMS, 
incluyendo los puntos de toma de muestra. 
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3.2.6 Muestreo de la EDAR La Aljorra (ALJ) 
La EDAR ALJ fue la que más tarde empezó a muestrearse. De ella se han recogido 
muestras de mañana entre el 28 de febrero de 2019 y el 20 de mayo de 2020, en dos puntos 
de muestreo: a la entada (DBT), como siempre tras el proceso de desarenado-
desengrasado, y a la salida (EFF), después del proceso de desinfección con radiación 






Figura 3.10. Esquema simplificado del tratamiento del agua en la EDAR ALJ, 
incluyendo los puntos de toma de muestra. 
 
 
En total, se ha trabajado con 146,73 l de agua, repartidos en 28 muestras: 14 
muestras del DBT (59,89 l; 40,81%) y 14 del efluente de salida, EFF (86,84 l; 59,19%). 
Los valores mínimos y máximos de volúmenes correspondieron a 2,40 l y 6,23 l para el 
DBT y 3,00 l y 8,89 l para el EFF, respectivamente. 
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3.3 Metodología para la extracción de microplásticos 
3.3.1 Aislamiento de microplásticos de las muestras de agua 
Antes de especificar las técnicas de extracción e identificación empleadas en la presente 
Tesis Doctoral, resulta necesario indicar que cualquier metodología aplicada en este 
campo está llena de incertidumbre, sin que exista un procedimiento acreditado establecido 
y universalmente aceptado para el análisis de microplásticos en los distintos tipos de 
muestras donde se investigan. Aunque algunos autores han propuesto diferentes métodos 
de digestión para eliminar la materia orgánica natural contenida en las muestras, las 
condiciones bajo las cuales se aplican los distintos métodos pueden impactar de forma 
significativa en la recuperación de ciertos polímeros, ocasionando, en muchos casos, la 
desapareciendo algunos de ellos (Munno et al., 2018). 
Por ello, se ha intentado desde el principio establecer una metodología sencilla 
pero eficaz, ampliamente extendida, con una alteración mínima de la composición de la 
muestra, fácilmente reproducible y que garantice la mínima contaminación para el medio 
ambiente por los reactivos empleados, identificando, finalmente, hasta el tipo de polímero 
constituyente de la micropartícula aislada, que definitivamente será considerada como un 
microplástico. Algunos de los pasos intermedios que nos han llevado a todas estas 
conclusiones serán descritos en los siguientes apartados, y discutidos en Resultados y 
Discusión. 
El procesado de las muestras procedentes de la EDAR ECB se llevó a cabo en el 
laboratorio del Grupo de Investigación de Ingeniería Ambiental, del Departamento de 
Ingeniería Química y Ambiental de la Universidad Politécnica de Cartagena (UPCT). El 
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resto de muestras, procedentes de las EDAR MMS, AGL y ALJ, se procesaron en los 
respectivos laboratorios de análisis de las depuradoras y en el Centro Tecnológico de 
Energía y Medio Ambiente (CETENMA). 
Para la extracción de microplásticos, se empleó un método de filtración a vacío. 
La Figura 3.11 muestra el conjunto de materiales empleados para esta filtración, 
conformado por una bomba de vacío (Rocker 400, Pamplona, España) con un flujo de 34 
l/min y un vacío máximo de 680 mm Hg y 1450 rpm, un embudo Büchner y un matraz 
Kitasato o matraz Büchner, todos ellos unidos por las correspondientes tuberías de goma. 
Para la filtración se emplearon filtros de papel de análisis cuantitativo (Prat Dumas, 








Figura 3.11. Material empleado en el método de filtración al vacío. 
 
Las muestras de agua residual se tomaban en envases de vidrio con tapa metálica, 
de unos 4 l de capacidad (Figura 3.12). A excepción de las muestras de agua residual 
efluente tomadas en cualquiera de las 4 EDAR estudiadas, el resto de muestras contenían 
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una elevada concentración de materia orgánica, lo que provocaba una rápida obstrucción 
del filtro y dificultaba el proceso. Con objeto de salvar este inconveniente, tratando, así 
mismo, de manipular mínimamente la muestra para evitar su alteración, se recurrió a 
utilizar una técnica de separación por densidad previa a la filtración para todo este tipo de 
muestras. La separación por densidad es un método basado en el concepto de flotabilidad, 
y ha sido aplicado en el 65% de los estudios relacionados con la extracción de 









Figura 3.12. Dispositivos para la toma de muestras de agua residual y envase de vidrio 
con tapa metálica para su recolección y transporte. 
 
Para ello, se empleó una disolución concentrada de 120 g/l de NaCl (2,05 M; ρ = 
1,08 g/ml), preparada con cloruro de sodio de grado químicamente puro (QP) (Panreac, 
Barcelona, España), tal y como previamente han empleado otros autores para la 
extracción de microplásticos presentes en diferentes tipos de muestras (Vianello et al., 
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2013; Karthik et al., 2018; Piñon-Colin et al., 2018; De-la-Torre et al., 2020), y también 
recomienda el Grupo Técnico de Basura Marina de la Directiva Marco de Estrategia 
Marina (MSFD) (Galgani et al., 2014). Se trata de una disolución ampliamente utilizada 
en este campo, por su bajo coste y poca o nula toxicidad (Leslie et al., 2017; Li et al., 
2018a), y que fue finalmente empleada en todo este estudio, tras probar otras 
concentraciones de la misma disolución indicadas por otros autores, como la de 250 g/l 
(4,27 M; ρ = 1,15 g/ml) y la de 357 g/l (6,10 M; ρ = 1,20 g/ml), siendo esta última la 
disolución saturada de esta sal. 
Además, se probó también con la sal de yoduro de potasio (KI), usada por otros 
autores para la extracción de microplásticos en sedimentos de las costas de Qatar y Dubai 
(Abayomi et al., 2017; Aslam et al., 2020) o para la extracción de microplásticos en 
organismos marinos (Phuong et al., 2018), en concentraciones de 120 g/l (0,72 M; ρ = 
1,08 g/ml), 220 g/l (1,33 M; ρ = 1,15 g/ml) y 500 g/l o disolución saturada (3,01 M; ρ = 
1,34 g/l), preparadas todas ellas con yoduro de potasio de grado químicamente puro (QP) 
(Panreac, Barcelona, España). El resultado del uso de todos estos reactivos, así como las 
pruebas de extracciones sucesivas que se llevaron a cabo con NaCl 120 g/l, se tratará en 
Resultados y Discusión. 
La mezcla, que contenía, aproximadamente, una parte de disolución salina y tres 
partes de la muestra de agua residual de que se tratara, se situaba en un vaso de 
precipitados de vidrio de 2 l de capacidad y se agitaba mecánicamente, empleando para 
ello un dispositivo Jar-Test con agitadores de acero inoxidable (Figura 3.13). La agitación 
se mantenía durante 20 minutos a 300 rpm, y tras un reposo de 45 minutos, el 
sobrenadante se filtraba a vacío, lavando cuidadosamente también las paredes del embudo 
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Büchner con agua desionizada. Este sencillo procedimiento llevado a cabo ha demostrado 
eliminar en gran medida las impurezas adheridas a la superficie de los microplásticos 
presentes en la muestra, reduciendo con ello el ruido en los espectros de infrarrojo, con 
bandas de absorbancia más prominentes y claras que permiten una mejor identificación 
de los distintos polímeros (Jung et al., 2018). 
El filtro con los posibles microplásticos contenidos en la muestra se colocaba en 
una placa Petri de vidrio de 120 mm de diámetro, y se lavaba con 15 ml de agua 
desionizada en la propia placa. Las micropartículas aisladas en el filtro, con los posibles 
microplásticos, se recuperaban mediante agitación orbital del conjunto en un Shaker DOS 
20S (VitaScientific, Dieren, The Netherlands) a 150 rpm durante 30 minutos. Tras retirar 
el filtro de papel, se eliminaba el agua de la placa Petri en estufa de aire forzado (FD 23, 
BinderGmbH, Tuttlingen, Alemania) a 100ºC durante toda una noche. Todos los 








Figura 3.13. Proceso de agitación de las muestras de agua residual con las distintas 
disoluciones salinas para la extracción de microplásticos. 
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3.3.2 Controles de calidad y prevención de la contaminación 
Debido al elevado uso del plástico en todas nuestras actividades diarias, la contaminación 
de fondo en estudios de microplásticos es un hecho ampliamente discutido por distintos 
autores (Browne et al., 2011; Hidalgo-Ruz et al., 2012). Con el fin de evitar una 
contaminación de las muestras por microplásticos que pudiera afectar al resultado final 
del estudio, procedentes del aire, agua, textiles sintéticos o de los materiales constitutivos 
de los propios utensilios de laboratorio, se tomaron una serie de medidas encaminadas a 
su prevención, que también han sido tenidas en cuenta en estudios similares elaborados 
por otros autores (Murphy et al., 2016; Leslie et al., 2017; Mahon et al., 2017). 
En primer lugar, tal y como ya se ha indicado, la recogida de muestras de agua se 
realizó en recipientes de vidrio con tapa metálica, evitando el uso de materiales plásticos 
de laboratorio tanto como fue posible, aunque no pudo evitarse por completo. Todos los 
materiales empleados se lavaron después de su uso con agua del grifo y se enjuagaron 
dos veces con agua desionizada, cubriéndolos después con papel de aluminio para evitar 
su contaminación antes del siguiente uso. Por otra parte, los analistas implicados en el 
estudio emplearon bata de algodón limpia, ropa de tejidos naturales y guantes de nitrilo 
cuando fue necesario. 
Con objeto de llevar a cabo un control de la calidad del proceso, y a pesar de las 
medidas precautorias tomadas en la realización de los análisis, se emplearon blancos para 
descartar, o cuando fuera necesario restar, la contaminación por microplásticos 
aerovagantes o procedentes de cualquiera de los medios anteriormente expuestos. Para 
ello, se trabajaba, cada 50 muestras, con un filtro de papel limpio por el que se hacían 
pasar 1,5 l de agua bidestilada y 500 ml de disolución salina, siguiendo el resto de pasos 
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indicados con anterioridad para cualquier muestra. En todos los blancos realizados y tras 
análisis por espectroscopía infrarroja con transformada de Fourier (FTIR), solamente una 
micropartícula se identificó como fibra de nylon, que fue descontada de la muestra 
procesada en ese momento, correspondiendo otra de ellas a una fibra celulósica. 
Tal y como indican Murphy et al. (2016), estos controles de calidad han servido 
para determinar la baja incidencia en la contaminación por microplásticos siempre que se 
mantengan las medidas adecuadas de limpieza en todo el proceso de análisis, otorgando 
una validez adicional a los resultados obtenidos. 
 
3.4 Técnicas para la identificación de microplásticos 
3.4.1 Introducción 
Todo el proceso de identificación de microplásticos se llevó a cabo en las distintas 
dependencias del Servicio de Instrumentación Tecnológica (SIT) perteneciente al 
Servicio de Apoyo a la Investigación Tecnológica (SAIT), un servicio centralizado de la 
UPCT que agrupa servicios especializados que por sus características superan el ámbito 
de actuación de un solo departamento o centro.  
El análisis de microplásticos, cualquiera que sea el tipo de muestra seleccionada, 
requiere de técnicas de identificación que los distinga claramente de otros materiales 
naturales que, de forma microparticulada, también aparecen en las muestras. Es por ello 
que, a falta de un protocolo estandarizado de análisis e identificación, es necesario unir al 
análisis visual una técnica que asegure la naturaleza polimérica sintética de la 
micropartícula aislada. En este sentido, las técnicas de identificación empleadas en la 
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presente Tesis Doctoral son dos: la estereomicroscopía y la espectroscopía de infrarrojo, 
una combinación de técnicas empleada desde el inicio de los estudios de microplásticos 
(Thompson et al., 2004), y recomendada por Song et al. (2015) cuando se trata de analizar 
una gran cantidad de muestras. 
 
3.4.2 Estereomicroscopía trinocular 
La identificación y cuantificación de microplásticos es, a día de hoy, un tema desafiante 
y controvertido puesto que, como venimos diciendo, no existe un método estandarizado 
para ello. La principal y más simple herramienta para abordar el análisis de microplásticos 
es la identificación visual, mediante microscopio o estereomicroscopio (Sun et al., 2019). 
A pesar de la necesidad de llevar a cabo una caracterización de los principales aspectos 
(morfología, tamaño y color) de las micropartículas, los análisis basados exclusivamente 
en el examen visual (Dris et al., 2015; Talvitie et al., 2015; Mason et al., 2016; 
Michielssen et al., 2016; Kay et al., 2018) son insuficientes y cuentan con el riesgo de 
subestimar o sobreestimar a estos microcontaminantes (Hidalgo-Ruz et al., 2012); de 
hecho, se ha podido estimar un error de hasta el 70% en la identificación únicamente 
visual frente al uso de la espectroscopía FTIR, error que aumenta cuando disminuye el 
tamaño de la partícula (Hidalgo-Ruz et al., 2012). 
Inicialmente, se pensó en la microscopía electrónica de barrido acoplada a 
espectroscopía de energía dispersiva de rayos X (SEM-EDX) como una técnica 
tradicional que permitiría la caracterización de la morfología de la superficie, así como, 
la determinación de la composición elemental de los polímeros, basada en la difracción y 
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reflexión de la radiación emitida desde la superficie del polímero (Eriksen et al., 2013; 
Fries et al., 2013; Sun et al., 2019).  
Sin embargo, la técnica SEM-EDX puede emplearse para chequear la 
composición atómica principal de los polímeros que previamente hayan sido identificados 
por análisis FTIR, del que después hablaremos, y no para medidas semi-cuantitativas 
(Vianello et al., 2013). Además, la preparación de las muestras requiere recubrimiento 
con tetróxido de osmio (McCormick et al., 2014) o con partículas de oro, con lavados 
posteriores con disoluciones de distintas concentraciones de etanol, lo que ralentiza la 
identificación de las micropartículas plásticas. El análisis directo sin recubrimiento 
también se ha llevado a cabo, aunque requiere su combinación con otras técnicas de 
determinación como el FTIR (Hanvey et al., 2017). 
Por todo ello, se optó por estereomicroscopía trinocular como técnica inicial para 
el análisis de la apariencia física de las micropartículas aisladas en el laboratorio en la 
fase anterior, todas ellas posibles microplásticos, en lo que se refiere a forma, tamaño y 
color, complementada con FTIR, uno de los métodos más populares y recomendado para 
la identificación de la composición polimérica de micropartículas en muestras de aguas 
residuales por su eficiencia, bajo coste, fiabilidad y facilidad de uso (Tagg et al., 2015).  
Se trabajó con un estereomicroscopio trinocular Olympus SZ-61TR (Olympus Co., 
Tokio, Japón), que proporciona una gran calidad de imagen, con un ángulo de 
convergencia de 10º a una distancia de trabajo de 110 mm, y un rango de aplicación de 
entre 6,7 y 45 aumentos, dependiendo del tipo de micropartícula. El dispositivo, con 
iluminación LED, tiene acoplada una cámara digital Leica MC190 HD de alta resolución 
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con software para medida y procesado de imágenes Leica Application Suite (LAS) 4.8.0 
(Microsystems Ltd., Heerbrugg, Suiza).  
Este equipo permite la búsqueda de los posibles microplásticos extraídos de las 
muestras, aunque es importante destacar que siempre hay un elemento de subjetividad 
durante la identificación visual, por lo tanto, el examinador debe tener una buena 
formación práctica. En cualquier caso, y aunque todas y cada una de las partículas aisladas 
fue luego examinada por FTIR para confirmar que se trataba de un polímero plástico, se 
tuvieron en cuenta algunos de los criterios de visualización indicados por Norén (2007), 
especialmente para el caso de las microfibras, como fueron la ausencia se estructuras 
celulares u orgánicas visibles en el interior de la fibra, un grosor homogéneo y una 
ausencia de estrechamiento hacia los extremos, flexión tridimensional, es decir que no 









Figura 3.14. Estereomicroscopio trinocular del Servicio de Apoyo a la Investigación 
Tecnológica (SAIT) de la Universidad Politécnica de Cartagena (UPCT). 
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Las placas Petri (Figura 3.15) fueron revisadas bajo dos fondos, uno blanco y uno 
negro, para facilitar así la distinción de todas las tonalidades de las micropartículas, y se 
contó con la ayuda de una microespátula de acero inoxidable que, a diferencia de lo que 
ocurre con los microplásticos, es capaz de deshacer con una leve presión las partículas de 
grasas y almidones presentes, ayudando a la identificación (Carr et al., 2016). 
Una vez capturadas las imágenes correspondientes y medida cada micropartícula 
en sus ejes menor y mayor, se aislaban separadamente en placas Petri de 40 mm de 
diámetro, con la ayuda de unas micropinzas de disección de acero inoxidable, para su 











Figura 3.15. Placas Petri, de 120 mm y 40 mm de diámetro, con muestra y submuestra 
aislada, respectivamente. 
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3.4.3 Espectrometría infrarroja con transformada de Fourier 
Esta técnica nos permitió identificar los grupos funcionales característicos de cada tipo 
de polímero. Los espectros se adquirieron con un dispositivo FTIR Fourier Thermo 
Nicolet 5700 (Thermo Nicolet Analytical Instruments, Madison, WI, EEUU), equipado 
con un detector de sulfato de triglicina deuterado (DTGS) y óptica KBr, un divisor de haz 
Ge / KBr y una fuente de infrarrojos de cerámica. El módulo de muestreo era un accesorio 
de reflectancia total atenuada (ATR) de diamante Smart Orbit. Los espectros recogidos 
fueron un promedio de 32 barridos con una resolución nominal de 16 cm-1 en el intervalo 
de 400 y 4000 cm-1 de longitud de onda (mid-IR), y se controlaban y evaluaban por medio 
del software OMNIC 9.0. (Thermo Fisher Scientific Inc.). El sistema óptico utiliza el 
principio del interferómetro de Michelson de barrido continuo, con conducción de espejo 
móvil mediante colchón neumático y dispone de una bancada óptica monobloque, 
construida con fundición de aleación de aluminio bajo presión, lo que le confiere una 
estabilidad excepcional, característica imprescindible en un sistema FTIR de altas 
prestaciones. Asimismo, antes de cada muestra se realizó un espectro de fondo y en 
ningún caso fueron necesario correcciones (Andrade et al., 2020). 
Además de la referencia bibliográfica de Hummel (2002), la identificación de los 
polímeros se realizó mediante diferentes bibliotecas de referencia, que contienen los 
espectros de los polímeros más comunes, tal y como han hecho otros autores (Claessens 
et al., 2011; Kovač Viršek et al., 2016; Dyachenko et al., 2017; Primpke et al., 2017). 
Estas fueron: 
a) Hummel Polymer and Additives. Incluye 2.011 espectros infrarrojos de 
polímeros, disolventes, monómeros y compuestos orgánicos industriales. Los 
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espectros fueron recogidos por el profesor Dieter O. Hummel del Instituto de 
Química Física de la Universidad de Colonia (Alemania), un reconocido 
especialista en química de polímeros. Esta base de datos también se utiliza en otros 
manuscritos que se ocupan de la identificación de microplásticos (Hall et al., 
2015; Peng et al., 2017). 
b) Polymer Additives and Plasticizers. Esta biblioteca de Thermo Scientific (Reino 
Unido) cuenta con 1.799 espectros infrarrojos recogidos por el Dr. John Kokosa 
de Chemir/Polytech Laboratories. 
c) Sprouse Scientific Systems (SSS) Polymers by ATR Library. Contiene 500 
espectros de infrarrojo de monómeros, polímeros y aditivos de polímeros, 
reunidos por SSS empleando FTIR con accesorio ATR (Attenuated Total 
Reflection). 
d) Rubber Compounding Materials. Esta biblioteca contiene los 350 espectros de 
los compuestos más comunes empleados en la fabricación de caucho y materiales 
relacionados, 
 
En cuanto al porcentaje de coincidencia de los espectros de las bibliotecas de 
referencia consideradas con las muestras objeto de estudio, cabría indicar que hay 
diferentes umbrales según los distintos autores. Qiu et al. (2015) dan como buenos 
resultados de coincidencia del 47,50% entre el espectro de la biblioteca de referencia y el 
de la muestra. Peng et al. (2017), en su estudio de microplásticos en sedimentos, indican 
que seleccionan sólo porcentajes de coincidencia por encima del 70%, garantizando así 
la precisión en la identificación, y Hurley et al. (2018) hacen hincapié en la dificultad de 
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tener porcentajes elevados de coincidencia con microplásticos degradados procedentes de 
matrices complejas y ricas en materia orgánica, como es el caso de los microplásticos 
presentes en aguas residuales, asignando para ellos un índice de calidad no superior a 0,30 
en una escala entre el 0 y el 1, lo que equivaldría a un 30%. 
El criterio estándar que hemos seguido en esta Tesis Doctoral es el publicado por 
Frias et al. (2016), con un porcentaje de coincidencia superior al 70% entre la muestra y 
el espectro de referencia, examinando de forma individual los casos que quedaban por 
debajo de este porcentaje y rechazando cualquier muestra que no presentara picos 
correspondientes a material sintético identificable o por debajo del 30% de ajuste. La 
Figura 3.17 resume todo el proceso de toma de muestra, extracción y análisis de 







Figura 3.16. Espectrofotómetro infrarrojo “Thermo Nicolet 5700” del Servicio de 
Apoyo a la Investigación Tecnológica (SAIT) de la Universidad Politécnica de 
Cartagena (UPCT). 
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Finalizado el proceso de identificación, que permitió diferenciar entre 
microplásticos y el resto de partículas no poliméricas, se denominó micropartícula, 
microbasura (ML: Microlitter) o pequeña basura antropogénica (SAL: Small 
Anthropogenic Litter) (Michielssen et al., 2016) al conjunto de todas las partículas 
aisladas, fueran o no microplásticos. La clasificación por tamaño de los MP se hizo en 
base a la definición propuesta por ECHA en 2019, que incluye material polimérico, con 
o sin aditivos, cuyas dimensiones oscilan entre 1 µm y 5 mm para el caso de 
microplásticos particulados (MPP), y entre 3 µm y 15 mm para las fibras (ECHA, 2019). 
En referencia a la terminología empleada para nombrar cada forma encontrada en 
los MP, se optó por hablar de bead o microesférula (BD), para toda forma más o menos 
redondeada, fibra (FB), para toda forma alargada y delgada con una relación longitud-
diámetro mayor o igual a 3, tal y como establecen ECHA (ECHA, 2019) y OMS (Gasperi 
et al., 2018), film o película (FI), para formas delgadas y aplanadas, y fragmento (FR), 
para toda forma particulada e irregular. Así mismo, el conjunto de formas particuladas, 
es decir BD, FI y FR, se nombraron como microplásticos particulados (MPP). La cantidad 
de MP se expresó tanto en número total de partículas encontradas como en MP por unidad 
de volumen (l). 
 
3.5 Análisis estadísticos 
Los datos se trataron estadísticamente con el software SPSS (Statistic Package for Social 
Sciences) 26.0. El coeficiente de correlación de Pearson (r) se calculó entre diferentes 
parámetros para determinar en qué medida los valores de ambos parámetros se 
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correlacionaban linealmente. Además, la eficiencia en la eliminación de micropartículas 
y microplásticos entre las distintas etapas de tratamiento en las depuradoras se calculó 
mediante la prueba t de Student (t-test) de muestras emparejadas y el test de Diferencias 
Mínimas Significativas (Fisher’s LSD test). Se emplearon también medias marginales 
estimadas para medidas repetidas en modelo lineal general (MLG), contrastándose 
hipótesis nulas sobre efectos en factores intra-sujetos, así como la prueba χ2 (chi-
cuadrado) para medir discrepancias entre una distribución observada y otra teórica. El 
rendimiento del ajuste, tanto para el MLG como para el análisis de la varianza (ANOVA), 
se realizó mediante la distribución de probabilidad F de Snedecor (F-test) Todos los 
parámetros estadísticos se calcularon a un nivel de confianza igual o superior al 95% (p 
< 0,05). 
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4 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
4.1 Estudio de las diferentes disoluciones empleadas en la 
extracción de microplásticos del agua residual 
4.1.1 Disoluciones de cloruro de sodio 
Teniendo en cuenta todo lo descrito en Materiales y Métodos, y conociendo que entre el 80% 
y el 100% de microplásticos podrían obtenerse mediante la combinación de una disolución 
salina y agitación simple (Fries et al., 2013; Li et al., 2018a), se optó por un método de 
separación por densidad, que además cumple con las premisas de ser sencillo, económico y 
de bajo impacto medioambiental. 
El uso de la disolución concentrada de 120 g/l de NaCl cuenta con grandes ventajas, 
puesto que el cloruro de sodio es una sal barata de adquirir, ampliamente disponible y 
respetuosa con el medio ambiente (Crawford y Quinn, 2017). Sin embargo, la densidad de 
esta disolución igual a 1,08 g/ml podría causar dificultades para la flotación de los polímeros 
más densos. Por ello, se probaron otras dos concentraciones de esta misma sal: 250 g/l (ρ = 
1,15 g/ml) y 357 g/l (ρ = 1,20 g/ml), siendo esta última la de máxima solubilidad en agua a 
25ºC. Dichos ensayos se realizaron para muestras de la EDAR ECB, en los tres puntos de 
muestreo más afectados por la presencia de materia orgánica, que son DBT, PCL y BRT. 
Para la disolución de 250 g/l se obtuvo una mayor concentración promedio de 
micropartículas (3,90 ± 0,60 ML/l) y microplásticos (2,89 ± 0,48 MP/l) que para la 
disolución concentrada de 120 g/l, con valores medios para esta última de 3,58 ± 1,57 ML/l 
y 1,17 ± 0,58 MP/l, respectivamente. Sin embargo, ninguna de las dos medias mostró 
diferencias estadísticamente significativas (F-test = 0,037; p = 0,857 para ML y F-test = 
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5,186; p = 0,085 para MP). Las formas de los microplásticos fueron las mismas para ambas 
disoluciones: fibras, fragmentos y film, y aunque en las muestras procesadas con NaCl de 
250 g/l aparecieron en mayor concentración, no hubo en ninguno de los casos diferencias 
estadísticamente significativas (F-test = 0,006; p = 0,944 para FB; F-test = 2,346; p = 0,200 
para FR y F-test = 5,986; p = 0,071 para FI). En cuanto a los tipos de polímeros, con ambas 
disoluciones estuvo presente el LDPE, aunque no se observaron diferencias estadísticamente 
significativas para sus respectivas concentraciones (F-test = 0,121; p = 0,745). Tras evaluar 
estos resultados, se decidió descartar la disolución de NaCl de 250 g/l como medio de 
extracción de microplásticos del agua residual, ya que no resultó ser más eficaz y sí hacía al 
procedimiento menos eficiente. 
El estudio con la disolución saturada de cloruro de sodio (357 g/l), también dio como 
resultado una mayor concentración media para microbasura (4,15 ± 1,22 ML/l) y 
microplásticos (2,51 ± 0,83 MP/l) en comparación con la disolución de 120 g/l, aunque en 
ningún caso aparecieron diferencias estadísticamente significativas (F-test = 1,926; p = 
0,237 para ML y F-test = 0,714; p = 0,446 para MP). La concentración media de fibras 
aisladas de las muestras fue superior con el uso de la disolución concentrada de 120 g/l (0,54 
± 1,22 FB/l) que con la de 357 g/l (0,19 ± 0,19 FB/l), mientras que la concentración media 
de MPP, con forma de película o film, fue 10 veces superior cuando se trabajó con la 
disolución saturada (357 g/l) (1,74 ± 0,66 FI/l) que con la de 120 g/l (0,18 ± 0,18 FI/l). Pese 
a todo, no se detectaron diferencias estadísticamente significativas para ninguna de las 
formas (F-test = 0,377; p = 0,573 para FB y F-test = 5,159; p = 0,086 para FI). El polímero 
más aislado fue de nuevo el LDPE, pero tampoco se observaron diferencias con significación 
estadística entre sus concentraciones (F-test = 3,581; p = 0,131). Tampoco se identificó 
ningún polímero de densidad superior a la marcada por la disolución de 120 g/l. 
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Por todo ello, y como en el caso anterior, se concluyó que el proceso de extracción 
de microplásticos no se veía favorecido por una mayor concentración de la sal NaCl, por lo 
que de nuevo se descartó una concentración superior a la de 120 g/l. Estos mismos resultados 
han sido obtenidos por otros autores en estudios similares de análisis de microplásticos en 
distintos medios, que finalmente han empleado la disolución de 120 g/l como la idónea para 
la metodología de extracción por densidad (Vianello et al., 2013; Karthik et al., 2018; Piñon-
Colin et al., 2018; De-la-Torre et al., 2020; Robin et al., 2020). 
 
4.1.2 Disoluciones de yoduro de potasio 
Con el objetivo de recuperar microplásticos de mayor densidad contenidos en las muestras, 
autores como Claessens et al. (2013) emplearon una disolución de yoduro de sodio (NaI) (ρ 
= 1–1,84 g/ml) para la extracción en sedimentos, y otros como Liebezeit y Dubaish (2012) 
y Mintenig et al. (2017) trabajaron con cloruro de zinc (ZnCl2) (ρ = 1–1,81g/ml) para la 
extracción de microplásticos en arena de playa y en EDAR, respectivamente. La extracción 
con yoduro de sodio es un procedimiento más caro que el llevado a cabo con NaCl, e implica 
la manipulación de una sustancia dañina para el medio ambiente, que ha demostrado tener 
un efecto agudo directo sobre células tiroideas humanas (Many et al., 1992). Además, existe 
la dificultad añadida del aislamiento de los posibles microplásticos cuando el papel de filtro 
se oscurece (Quinn et al., 2017). En el caso del cloruro de zinc, a pesar de ser costoso y 
complejo en cuanto a las consecuencias de un manejo incorrecto (Okoffo et al., 2019; Sun 
et al., 2019), fue utilizado dentro de una técnica conocida como separador de sedimentos de 
plástico de Munich (MPSS) (Imhof et al., 2012). 
Capítulo 4. Resultados y Discusión  Sonia Olmos Espinar 
98 
En la presente Tesis Doctoral, y con el objetivo de averiguar las ventajas que podría 
tener la extracción de MP mediante otra sal diferente al NaCl, se hicieron ensayos con yoduro 
de potasio (KI). Como se ha mencionado en Materiales y Métodos, las concentraciones de 
KI utilizadas fueron de 120 g/l (ρ = 1,08 g/ml), 220 g/l (ρ = 1,15 g/ml) y 500 g/l (ρ = 1,34 
g/ml), y los ensayos se llevaron a cabo de nuevo en los tres puntos de muestreo de la EDAR 
ECB que requieren extracción por densidad; es decir, DBT, PCL y BRT. 
El valor medio de microbasura extraída mediante todas las disoluciones de NaCl, 
independientemente de su concentración, (3,55 ± 0,49 ML/l) fue ligeramente superior al de 
ML extraída con todas las disoluciones de KI (3,36 ± 0,62 ML/l), siendo superior la 
concentración media de microplásticos para las extracciones con KI (2,49 ± 0,44 MP/l) 
respecto a las realizadas con NaCl (2,35 ± 0,35 MP/l). En cualquier caso, en ninguno de los 
dos valores medios se encontraron diferencias con significación estadística (F-test = 0,052; 
p = 0,821 para ML y F-test = 0,055; p = 0,817 para MP). 
No se presentaron tampoco diferencias estadísticamente significativas entre las tres 
disoluciones de KI empleadas, ni para ML (F-test = 0,535; p = 0,608) ni para MP (F-test = 
0,490; p = 0,632), y el estudio comparativo entre las dos sales con la misma concentración 
(120 g/l), mostró una mayor capacidad de extracción, tanto de ML como de MP, para KI que 
para NaCl ,aunque en ninguno de los casos con diferencias estadísticamente significativas 
(F-test = 0,490; p = 0,494 para ML y F-test = 0,686; p = 0,420 para MP). Tanto la 
concentración media de fibras como la de formas particuladas de microplásticos fueron 
superiores en las muestras extraídas con KI de 120 g/l que en las extraídas con NaCl de 120 
g/l, aunque tampoco se mostraron diferencias con significación estadística (0,25 ± 0,13 FB/l 
para NaCl 120 g/l versus 1,00 ± 0,33 FB/l para KI 120 g/l – F-test = 3,989; p = 0,063 y 1,97 
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± 0,48 MPP/l para NaCl 120 g/L versus 2,34 ± 0,34 MPP/l para KI 120 g/l – F-test = 0,068; 
p = 0,797). En cuanto a los polímeros identificados, tampoco aparecieron diferencias 
estadísticamente significativas entre las concentraciones medias de los dos más comunes: 
LDPE y HDPE (F-test = 0,980; p = 0,337 para LDPE y F-test = 0,020; p = 0,890 para HDPE). 
La Tabla 4.1 muestra los valores medios y el análisis de la varianza para los pares 
formados por las dos disoluciones de KI de 220 g/l y 500 g/l versus la disolución de 120 g/l 
de NaCl. Con la disolución de 220 g/l de KI, las concentraciones promedio de ML (2,93 ± 
0,85 ML/l) y MP (2,16 ± 0,49 MP/l) fueron inferiores a las obtenidas con la disolución de 
NaCl, aunque en ninguno de los dos casos se observaron diferencias estadísticamente 
significativas (F-test = 0,141; p = 0,711 para ML y F-test = 0,006; p = 0,937 para MP). 
Tampoco se observaron diferencias con significación estadística para FB y MPP en las 
concentraciones medias de los tres polímeros aislados con mayor frecuencia; LDPE, HDPE 
y PP, tal y como muestra la Tabla 4.1. 
En cuanto a los resultados de las extracciones realizadas con la disolución de 500 g/l 
de KI, se observaron unos valores medios menores de ML y FB, y mayores de MP y MPP, 
aunque en ningún caso con diferencias estadísticamente significativas (Tabla 4.1). Tampoco 
se mostraron diferencias en los principales tipos de polímeros aislados, ni las extracciones 
con la disolución de 500 g/l de KI reportaron polímeros de mayor densidad. Los resultados 
de nuevo corroboran el uso del NaCl de 120 g/l como disolución óptima para el estudio 
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Tabla 4.1. Concentraciones (media ± error estándar) de distintos parámetros y análisis de 
la varianza para las distintas disoluciones empleadas. 
 
Concentraciones (ítems/l) y ANOVA 
Disoluciones 
220 g/l KI 120 g/l NaCl 500 g/l KI 
Microbasura (ML) 2,93 ± 0,85 3,37 ± 0,64 3,33 ± 2,00 
F-test (p) 0,141 (0,711) 0,00 (0,985) 
Microplásticos (MP) 2,16 ± 0,49 2,22 ± 0,46 2,67 ± 2,00 
F-test (p) 0,006 (0,937) 0,097 (0,759) 
Fibras (FB) 0,11 ± 0,11 0,25 ± 0,13 - 
F-test (p) 0,396 (0,536) 0,465 (0,505) 
Microplásticos particulados (MPP) 2,04 ± 0,51 1,97 ± 0,48 2,67 ± 2,00 
F-test (p) 0,007 (0,933) 0,221 (0,645) 
LDPE 1,27 ± 0,49 1,08 ± 0,32 0,67 ± 0,13 
F-test (p) 0,101 (0,754) 0,195 (0,665) 
HDPE 0,45 ± 0,22 0,41 ± 0,18 1,00 ± 0,13 
F-test (p) 0,011 (0,916) 1,006 (0,331) 
PP 0,22 ± 0,14 0,29 ± 0,15 0,67 ± 0,13 
F-test (p) 0,076 (0,785) 0,666 (0,426) 
 
 
4.1.3 Extracciones sucesivas 
Tras los resultados obtenidos y una vez estandarizado el uso de la disolución concentrada de 
120 g/l de NaCl para la extracción de microplásticos en las muestras de agua residual, se 
estudió la metodología de extracciones sucesivas, con objeto de averiguar si este proceso 
mejoraba la eficiencia del proceso de aislamiento de MP. A pesar de que la mayoría de los 
trabajos de investigación realizan una única extracción, algunos autores, como Thompson et 
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al. (2004), que también emplean una disolución de NaCl en sus estudios, encontraron que la 
eficiencia de extracción de microplásticos de polietileno era de un 61% para la primera 
extracción, 83% para la segunda y 93% para la tercera, y Besley et al. (2017), en muestras 
de arena de playa, encontraron que el porcentaje de extracción de MP aumentaba desde la 
primera extracción (30,2%), a la segunda (62,8%), a la tercera (83,0%) y a la cuarta (93,3%). 
Hidalgo-Ruz et al. (2012) recomiendan la repetición de la extracción por densidad, si se 
quieren obtener resultados más reproducibles, y Mathalon y Hill (2014) indicaron que la 
mayoría de los microplásticos se aislaban en la primera extracción. Para nuestro estudio, se 
realizaron tres extracciones sucesivas sobre una muestra tomada un mismo día en los tres 
puntos de la EDAR ECB, nombrados como DBT, PCL y BRT. 
Los resultados globales de todo el estudio de extracciones sucesivas mostraron que 
el número de microplásticos extraídos disminuía progresivamente para cada una de las 
extracciones, siendo los valores medios para todas las muestras de 1,52 ± 0,63 MP para la 
primera extracción, 0,70 ± 0,39 MP para la segunda y 0,57 ± 0,24 MP para la tercera de las 
extracciones. Por tanto, el número de microplásticos acumulados aumentaba por término 
medio en un 46,01% entre la primera y la segunda extracción, y un 25,67% entre la segunda 
y la tercera, lo que suponía unos valores medios en concentración de 1,51 ± 0,63 MP/l; 0,70 
± 0,39 MP/l y 0,57 ± 0,24 MP/l para la primera, segunda y tercera extracción, 
respectivamente, sin que se presentaran diferencias estadísticamente significativas entre 
ellas (F-test = 1,301; p = 0,297). En datos de acumulación, las concentraciones medias de 
MP fueron de 1,52 ± 0,63 MP/l para la primera extracción, 2,21 ± 0,98 MP/l para la segunda 
y 2,79 ± 1,08 MP/l para la tercera, no existiendo tampoco diferencias con significación 
estadística en los datos acumulados (F-test = 0,480; p = 0,626). Además, el tamaño medio 
del microplástico extraído fue de 1,65 ± 0,87 mm en la primera extracción, 0,59 ± 0,12 mm 
Capítulo 4. Resultados y Discusión  Sonia Olmos Espinar 
102 
en la segunda y 2,08 ± 1,30 mm para la tercera, sin diferencias con significación estadística 
entre ellos (F-test = 0,510; p = 0,606). 
Cuando el análisis se llevó a cabo para cada tipo de muestra; DBT, PCL y BRT, los 
resultados fueron similares. Las extracciones sucesivas realizadas en las muestras DBT 
mostraron un incremento en la concentración media de microplásticos del 50,94% entre la 
primera y la segunda extracción, y del 33,76% entre la segunda y la tercera, tal y como se 
recoge en la Figura 4.1, con concentraciones acumuladas de 0,63 ± 0,01 MP/l en la primera 
extracción, 0,96 ± 0,33 MP/l después de la segunda y 1,28 ± 0,66 MP/l tras la tercera, aunque 
sin diferencias estadísticamente significativas (F-test = 0,574; p = 0,615). En cuanto a 
polímeros extraídos y formas, tampoco se observaron diferencias con significación 
estadística, excepto para la forma film, que se obtenía completamente en la primera 
extracción, y no aparecía ni en la segunda ni en la tercera (F-test = 2.760,827; p = 0,000). 
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Con las extracciones sucesivas llevadas a cabo en las muestras tomadas del 
decantador primario se obtuvieron similares resultados, con un incremento del 34,29% entre 
la primera y la segunda extracción y del 148,95%, entre la segunda y la tercera, tal y como 
se muestra en la Figura 4.2, pero sin apreciarse diferencias estadísticamente significativas 
(F-test = 0,566; p = 0,619). Para las diferentes formas, tamaños y tipos de polímeros tampoco 









Figura 4.2. Concentración de MP (media ± error estándar) en PCL después de 3 
extracciones sucesivas. 
 
Para las muestras tomadas en el biorreactor, el valor medio acumulado de 
microplásticos extraídos se muestra en la Figura 4.3, con incrementos medios del 46,43% 
entre la primera y la segunda extracción, y del 13,42% entre la segunda y la tercera, sin 
diferencias estadísticamente significativas (F-test = 0,317; p = 0,740). Por todo esto, no se 
implantaron las extracciones sucesivas en la metodología de extracción de la presente Tesis. 
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4.2 Recuento de microplásticos en las aguas residuales 
4.2.1 Consideraciones generales: micropartículas y microplásticos 
Se han aislado un total de 3.215 micropartículas que, tras el proceso de visualización y 
fotografiado, fueron analizadas mediante FTIR para su identificación o no como polímeros 
plásticos. De esta manera, hemos tratado de excluir falsos positivos de MP en el recuento, 
debido a la gran dificultad que presenta la exclusiva distinción visual entre micropartículas 











Figura 4.3. Concentración de MP (media ± error estándar) en BRT después de 3 
extracciones sucesivas. 
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Las técnicas espectroscópicas suponen un valor añadido al análisis, ya que aportan 
información adicional sobre la composición de la micropartícula, tras su preselección visual 
en el estereomicroscopio. Además, las bibliotecas de referencias empleadas en la 
identificación de los polímeros plásticos también permitieron encontrar aditivos plásticos 
unidos a dichos polímeros. La Tabla 4.2 muestra la distribución del número de ML y MP, 
así como los valores medios, a lo largo de todos y cada uno de los puntos de muestreo 
estudiados. Las ML no plásticas las constituyeron, entre otras, fibras de algodón, con sección 
transversal aplanada, fibras blancas o transparentes de celulosa procedentes del papel 
higiénico, principalmente en DBT, así como granos de arena, fragmentos de vidrio, 
estearatos y aceites esenciales solidificados, seguramente debido a restos de jabones, 
detergentes, aditivos de alimentos o pintura (Ziajahromi et al., 2017; Zou et al., 2020; 
Ziajahromi et al., 2021), y distintos silicatos, carbonatos y sulfatos, que pueden proceder, 
entre otras fuentes, de la abrasión del cemento, desgaste de neumáticos y frenos, del propio 
suelo o de las zonas agrícolas que rodean a las EDAR (Sommer et al., 2018). La Figura 4.4 
muestra ejemplos de ML identificadas como no plásticas en las muestras estudiadas que, 
comparadas con las del Anexo V, se observa la gran similitud que presentan con los MP. 
De entre todas las ML aisladas, 2.071 resultaron ser MP, lo que supone un 64,42% 
del total encontrado. Talvitie et al. (2017b) encontraron que un 70% de la microbasura en el 
agua de entrada a una EDAR de Helsinki eran fibras sintéticas. Por su parte, Gies et al. 
(2018), en su estudio de aguas residuales correspondientes a una EDAR en Vancouver 
(Canadá), confirmaron que solamente el 32,4% de las micropartículas aisladas eran 
realmente polímeros plásticos, y Long et al. (2019) describen un 62,68% de MP en 7 EDAR 
de China. 
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Tabla 4.2. Distribución del número y valores medios (media ± error estándar) de 
micropartículas (ML) y microplásticos (MP) para cada punto de muestreo analizado. 
  ECB AGL MMS ALJ 
DBT 
ML 628 
(11,21 ± 1,14) 
435 
(24,17 ± 5,80) 
237 
(19,75 ± 5,87) 
219 
(15,64 ± 1,90) 
MP 304 
(5,43 ± 0,93) 
341 
(18,94 ± 5,33) 
189 
(15,75 ± 5,73) 
161 
(11,50 ± 2,03) 
PCL 
ML 565 
(9,91 ± 1,60) 
- - - 
MP 345 
(6,05 ± 1,33) 
- - - 
BRT 
ML 572 
(9,38 ± 0,99) 
- - - 
MP 408 
(6,69 ± 0,81) 
   
EFF 
ML 200 
(3,13 ± 0,42) 
- 
68 
(5,67 ± 1,48) 
100 
(7,14 ± 1,39) 
MP 61 
(0,95 ± 0,17) 
- 
55 
(4,58 ± 1,29) 
70 





















(4,22 ± 1,17) - - 
DBT: Desbaste; PCL: Decantador primario; BRT: Reactor biológico; EFF: Efluente; MBR: Biorreactor de 
membrana; RSF: Filtros rápidos de arena; ML: Micropartículas; MP: Microplásticos. 
 
 
En cualquier caso, existe una dificultad añadida en la concordancia de los espectros 
obtenidos con los de las bibliotecas de referencia, y se debe, además del tamaño 
extremadamente pequeño de las micropartículas, al recubrimiento de su superficie con 
materia orgánica, a la degradación sufrida a lo largo de su tránsito por la depuradora o a los 
tratamientos térmicos a los que se someten las muestras en su preparación (Murphy et al., 
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2016; Talvitie et al., 2017b). Además, existe el hecho de que muchos polímeros plásticos 
son mezclas de polímeros y copolímeros, que dificultan la correcta identificación, junto con 
la presencia aditivos, como colorantes, retardantes de llama, plastificantes, etc. (Lenz et al., 
2015). Por ejemplo, es muy común el uso de antioxidantes en polímeros tales como PP y PS 
(Pittura et al., 2021). El Anexo VI muestra los espectros de distintos MP aislados y sus 











Figura 4.4. Micropartículas no plásticas encontradas en las muestras de agua residual 
analizadas: (a) celulosa (ECB-EFF-29.SEP.2016); (b) silicato (ECB-BRT-14.FEB.2017); 
(c) resto de jabón (ECB-DBT-04.JUL.2017); (d) carbonato de calcio (ECB-EFF-
03.MAY.2017); (e) cartón (ECB-BRT-02.OCT.2017); (f) estearato de calcio (ALJ-DBT-
19.DIC.2019); (g) celulosa (ALJ-DBT-01.AGO.2019); (h) cartón (ALJ-DBT-
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En esta Tesis Doctoral, un 35,89% de las micropartículas quedaron sin identificar, 
por alguno de los motivos anteriormente expuestos, aunque la dificultad en la identificación 
fue especialmente notable en el caso de las fibras. Para ellas, se hizo uso de la experiencia 
práctica, así como de criterios previamente establecidos. Magnusson y Norén (2014) indican 
que las fibras sintéticas se caracterizan por su rigidez y refringencia bajo el microscopio, con 
simetría redonda en su sección transversal. Las fibras de celulosa, en cambio, son delgadas, 
se presentan generalmente enrolladas y sin brillo (Murphy et al., 2016; Dyachenko et al., 
2017). Song et al. (2015) destacan en ellas la ausencia de estructuras celulares, con un 
espesor homogéneo y consistente, y sin ahusamiento o estrechamiento hacia los extremos. 
Además, pueden doblarse en sus tres dimensiones, y son claras y de color homogéneo. 
Estahbanati y Fahrenfeld (2016) dejan fuera de sus análisis cuantitativos de MP en agua 
residual a las fibras, por su dificultad de un recuento preciso, y Mintenig et al. (2019) no 
identifican el polímero que constituye las fibras que encuentran. 
Los recuentos globales para las distintas depuradoras estudiadas fueron de: 1.118 MP 
(53,98%) en la EDAR ECB, 478 MP (23,08%) en la EDAR AGL, 244 MP (11,78%) en la 
EDAR MMS y 231 MP (11,16%) en la EDAR ALJ. Los valores medios de ML para las 
cuatro EDAR fueron de: 8,26 ± 0,58 ML para la EDAR ECB, 11,81 ± 2,36 ML para la 
EDAR AGL, 12,71 ± 3,31 ML para la EDAR MMS y 11,39 ± 1,42 ML para la EDAR ALJ, 
mostrándose diferencias con significación estadística entre ellas (F-test = 2,685; p = 0,047). 
La comparación por pares de medias dio diferencias mínimas significativas entre la EDAR 
ECB y EDAR AGL (Fisher’s LSD test; p = 0,036), las dos de las que más muestras se 
tomaron. 
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Para los recuentos de MP, los valores medios fueron de: 4,70 ± 0,46 MP para la 
EDAR ECB, 9,02 ± 2,09 MP para la EDAR AGL, 10,17 ± 3,10 MP para la EDAR MMS y 
8,25 ± 1,27 MP para la EDAR ALJ. Para estos también se presentaron diferencias 
estadísticamente significativas (F-test = 5,347; p = 0,001), que se sustanciaron entre la 
EDAR ECB y EDAR AGL (Fisher’s LSD test; p = 0,003) y la EDAR ECB con la EDAR 
MMS (Fisher’s LSD test; p = 0,007). Sin embargo, no se observaron diferencias 
estadísticamente significativas entre los valores medios de concentración de microplásticos 
para cada una de las 4 EDAR estudiadas (F-test = 0,800; p = 0,495), siendo estos de: 1,72 ± 
0,16 MP/l para la EDAR ECB, 2,15 ± 0,42 MP/l para la EDAR AGL, 2,41 ± 0,67 MP/l para 
la EDAR MMS y 1,86 ± 0,32 MP/l para la EDAR ALJ. La Tabla 4.3 muestra los valores 
medios de concentración de microplásticos en cada uno de los puntos muestreados de las 
depuradoras. A diferencia de los anteriores, y como era lógico esperar, para estos sí se 
presentaron diferencias con significación estadística (F-test = 7,141; p = 0,000). 
A pesar de los diferentes valores de concentración de entrada a las depuradoras, tanto 
de ML como de MP, no se observaron diferencias con significación estadística para ninguno 
de los dos casos: F-test = 1,071; p = 0,365 para las concentraciones de ML y F-test = 2,299; 
p = 0,082 para las de MP. Estos resultados nos indican que, a pesar de la distinta situación 
de las 4 depuradoras y del entorno que las rodea, no hay diferencias en la concentración de 
ML y MP en el agua residual de entrada. En cualquier caso, el menor valor medio de 
concentración de ML para EDAR ALJ puede deberse al conjunto de rejas de 50 mm y 12 
mm de luz de paso, y al tamiz autolimpiante de 3 mm, situados antes del desarenado-
desengrasado, con mayor capacidad para retener gruesos y finos que en el resto de 
depuradoras. Tampoco se presentaron diferencias con el número de habitantes equivalentes 
de cada depuradora, tal y como también obtuvieron Mintenig et al. (2017) en su estudio de 
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12 EDAR de baja Sajonia (Alemania). La contaminación por microplásticos es ubicua y 
universal, sin que sea posible establecer diferencias por concentración en zonas con hábitos 
y costumbres similares. 
 
 
Tabla 4.3. Distribución de la concentración (media ± error estándar) de micropartículas 
(ML/l) y microplásticos (MP/l) para cada punto de muestreo analizado. 
  ECB AGL MMS ALJ 
DBT 
ML 7,37 ± 1,28 5,71 ± 1,14 4,70 ± 1,24 3,77 ± 0,48 
MP 2,33 ± 0,35 4,38 ± 1,00 3,72 ± 1,21 2,75 ± 0,49 
PCL 
ML 6,29 ± 1,31 - - - 
MP 2,44 ± 0,48 - - - 
BRT 
ML 2,98 ± 0,29 - - - 
MP 2,03 ± 0,23    
EFF 
ML 0,85 ± 0,11 - 1,37 ± 0,38 1,44 ± 0,47 
MP 0,25 ± 0,04 - 1,11 ± 0,32 0,98 ± 0,27 
MBR 
ML - 1,21 ± 0,22 - - 
MP - 0,92 ± 0,21 - - 
RSF 
ML - 1,54 ± 0,35 - - 
MP - 1,08 ± 0,28 - - 
DBT: Desbaste; PCL: Decantador primario; BRT: Reactor biológico; EFF: Efluente; MBR: Biorreactor de 
membrana; RSF: Filtros rápidos de arena; ML: Micropartículas; MP: Microplásticos. 
 
 
La concentración media en DBT para las 4 depuradoras fue de 2,93 ± 0,31 MP/l, 
similar al establecido por Magni et al. (2019) en una EDAR italiana (2,5 ± 0,3 MP/l), aunque 
inferior al de otras depuradoras: 15,7 ± 5,2 MP/l en Reino Unido (Murphy et al., 2016); 
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31,1± 6,7 MP/l en Canadá (Gies et al., 2018) o 57,6 ± 12,4 MP/l en Finlandia (Lares et al., 
2018). En general, las concentraciones encontradas en la bibliografía varían enormemente, 
entre 1-3.160 MP/l para la entrada y 0,0007-6.735 MP/l a la salida (Lares et al., 2018; 
Gatidou et al., 2019; Sun et al., 2019; Zou et al., 2020). Los distintos hábitos de vida, 
condiciones climáticas y estacionales, así como el empleo de alcantarillados unitarios o 
separativos pueden contribuir a esta variabilidad. Por supuesto, también es importante tener 
en cuenta los diferentes métodos de captura y detección de los MP empleados, por lo que es 
necesario un protocolo estandarizado para la monitorización de MP en depuradoras, así 
como uniformidad en las unidades de medida para poder efectuar comparaciones seguras 
(Frias y Nash, 2019; Freeman et al., 2020). 
Para la EDAR ECB, se observó que a pesar de que la concentración media de ML 
disminuía en un 14,60% entre DBT y PCL, pasando de 7,37 ± 1,28 ML/l a 6,29 ± 1,30 ML/l, 
no fue así para el caso de los microplásticos, que presentaron un leve incremento del 4,80% 
entre DBT y PCL, tal y como se muestra en la Figura 4.5. Con posterioridad, cuando se hable 
de las distintas formas de los microplásticos en el agua residual, abordaremos de nuevo este 
tema, aunque ya ha sido descrito por otros autores. El porcentaje de MP respecto a ML en 
cada uno de los 4 puntos de muestreo de la EDAR ECB fue de 31,66% (DBT), 38,85% 
(PCL), 70,62% (BRT) y 29,86% (EFF). Estos porcentajes varían según autores, en un rango 
del 10% al 78% (Ziajahromi et al., 2017). Las concentraciones medias de MP disminuyeron 
a partir del PCL, tal y como se observa en la Tabla 4.3, suponiendo unos porcentajes medios 
de eliminación del 16,90% entre PCL y BRT, y del 87,58% entre BRT y EFF, lo que implica 
un porcentaje de eliminación global para esta EDAR del 89,18%, de forma estadísticamente 
significativa (F-test = 11,718; p = 0,000). Se observa, por una parte, la importancia de los 
procesos físicos en la eliminación de MP durante el tratamiento primario (Long et al., 2019), 
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cuya separación por medio de sedimentación por gravedad en el fango primario puede verse 
favorecida por la presencia de sólidos, como se comentará más adelante. Por otra parte, los 
flóculos de fango y las sustancias poliméricas extracelulares favorecerían la retención de MP 
en el reactor biológico, existiendo también la posibilidad de ser ingeridos por protozoos y 
metazoos que habitan en el fango activado (Sun et al., 2019). Talvitie et al. (2015) también 
observan una menor proporción de MP eliminados en la sedimentación primaria, frente a un 
porcentaje superior en el reactor biológico. 
En el caso de la EDAR AGL, se aislaron un total de 626 micropartículas de todas las 
muestras de agua residual, con una concentración media de 2,85 ± 0,49 ML/l, y valores 
mínimo y máximo correspondientes a 0 y 19,37 ML/l para DBT, 0 y 2,67 ML/l para la salida 
del agua tras MBR, y 0 y 5,28 ML/l para la salida tras RSF. Las concentraciones medias 
fueron de 5,71 ± 1,14 ML/l, 1,21 ± 0,22 ML/l y 1,54 ± 0,35 ML/l para DBT, MBR y RSF, 
respectivamente, observándose entre ellas diferencias con significación estadística (F-test = 
12,486; p = 0,000). De todas estas micropartículas aisladas, 478 resultaron ser MP, tras los 
análisis con FTIR, lo que supone un 76,36%, y una concentración media de 2,15 ± 0,42 MP/l. 
Se observaron diferencias con significación estadística para las concentraciones medias de 
MP en DBT (4,38 ± 1,00 MP/l), MBR (0,92 ± 0,21 MP/l) y RSF (1,08 ± 0,28 MP/l) (F-test 
= 9,953; p = 0,000) (Figura 4.5), lo que indicaba una clara eliminación de MP debido a 
cualquiera de las dos tecnologías avanzadas de depuración. La concentración media 
encontrada en DBT fue menor que la publicada por otros autores en depuradoras de Canadá 
(31,1 ± 6,7 MP/l) (Gies et al., 2018) o China (79,9 ± 9,3 MP/l) (Liu et al., 2019b); (12.03 ± 
1.29 MP/l) (Yang et al., 2019). 
 











Figura 4.5. Evolución de la concentración de MP (media ± error estándar) en los 
diferentes puntos de muestreo. 
 
Por tanto, para esta EDAR, el porcentaje de eliminación de MP para MBR fue del 
79,01%, superior al obtenido por la tecnología RSF (75,49%), aunque entre ambas 
tecnologías no hubo diferencias con significación estadística (F-test = 0,195; p = 0,661). 
Estos porcentajes son inferiores a los encontrados por Talvitie et al. (2017a), que indican 
una eliminación de MP en un 97% tras un RSF (de 0,7 a 0,02 MP/l). Por su parte, Ben-David 
et al. (2021) encontraron una ligera reducción tras el uso de un tratamiento RSF en una 
EDAR israelí, con una concentración final de 1,9 MP/l. Sin embargo, muchos estudios han 
demostrado que un incremento en el número de etapas de tratamiento del agua residual no 
mejora la capacidad de eliminación de MP. Así Talvitie et al. (2015) encontraron la 
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Varios estudios han demostrado que los tratamientos terciarios no garantizan la ausencia, ni 
tan siquiera una eliminación notable de MP en las aguas residuales. Es el caso del trabajo 
realizado en 34 EDAR de Nueva York, donde ni MBR ni RSF aseguraban la ausencia total 
de BD del efluente (Schneiderman, 2015). 
La Tabla 4.4 muestra ejemplos recientes de trabajos publicados sobre análisis de MP 
en aguas residuales. Las concentraciones de MP en efluentes finales de EDAR son bastante 
variables, como ya se ha comentado, y esto tiene que ver no solo con las tecnologías de 
depuración aplicadas, sino también con las distintas estrategias de muestreo, la composición 
de las aguas residuales y los procedimientos de digestión y extracción de MP, entre otros 
(Mahon et al., 2017; Lares et al., 2018). 
Para la EDAR MMS, los valores medios de concentración de ML a la entrada y salida 
de la EDAR fueron 4,70 ± 1,24 ML/l y 1,37 ± 0,38 ML/l, respectivamente (F-test = 6,530; 
p = 0,018), y de MP fueron 3,72 ± 1,21 MP/l para la entrada y 1,11 ± 0,32 MP/l para la salida 
(F-test = 4,299; p = 0,050). Esto implicaba un porcentaje de eliminación de MP del 70,12%, 
algo inferior a la EDAR AGL y siempre por debajo de la capacidad de retención de MP de 
la EDAR ECB. 
En el caso de la EDAR ALJ, la última que comenzó a muestrearse, se aislaron 319 
ML de las que 231 (72,41%) fueron MP. Las micropartículas pasaron de 3,78 ± 0,48 ML/l 
desde la entrada de la EDAR a 1,44 ± 0,47 ML/l a la salida (F-test = 12,079; p = 0,002), 
mientras que la concentración de MP se redujo un 64,25%, pasando de 2,75 ± 0,49 MP/l en 
DBT a 0,98 ± 0,27 MP/l en EFF (F-test = 9,980; p = 0,004). Se trata, por tanto, de la EDAR 
estudiada que menos porcentaje de eliminación alcanza. Lv et al. (2019), en su estudio de 
MP en una EDAR china con dos sistemas de tratamiento en paralelo, encontraron unos 
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porcentajes de eliminación de 53,6% y 82,1% para el carrusel de oxidación y el biorreactor 
de membrana. 
Por tanto, el porcentaje de retención de MP para las cuatro depuradoras estudiadas, 
aunque con cinco efluentes diferentes, está comprendido entre el 64,25% y el 89,18%, 
valores que están dentro del rango medio establecido para las depuradoras de Europa, 
comprendido entre el 53% y el 84% (Hann et al., 2018). A pesar de estos porcentajes de 
eliminación, el cómputo medio global de MP emitidos por las depuradoras estudiadas se 
encuentra entre 0,88 x 107 y 3,18 x 107 MP al día, en el rango establecido por otros autores: 
Carr et al. (2016): 0,93 x 106 MP/d; Murphy et al. (2016): 6,5 x 107 MP/d; Talvitie et al. 
(2017b): 1,7 x 106 – 1,4 x 108 MP/d; Ziajahromi et al. (2017): 3,6 x 106 – 1 x 107 MP/d; 
Lares et al. (2018): 1 x 107 MP/d; Blair et al. (2019): 1,2 x 107 MP/d; Magni et al., (2019): 
1,6 x 108 MP/d; Edo et al. (2020): 3 x 108 MP/d; Zou et al. (2020): 5,36 x 106 – 3,40 x 109 
MP/d; Pittura et al. (2021): 4,15·107 MP/d; Ziajahromi et al. (2021): 2,21 x 107 – 1,33 x 108 
MP/d. En este sentido, y teniendo en cuenta que las EDAR estudiadas prestan servicio a una 
población equivalente de unos 410.000 habitantes de la Región de Murcia, se calcula una 
emisión diaria de entre 22 y 78 MP por habitante servido, similar a las emisiones publicadas 
en Escocia por Murphy et al. (2016) (100 MP/d x h.e.) y en Italia por Magni et al. (2019) 
(133 MP/d x h.e.), aunque muy por debajo de lo establecido por otros autores como 
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4.2.2 Variaciones en función de la forma de los microplásticos 
La forma es un atributo importante en el estudio de los MP y su clasificación. Se sabe que 
la forma del MP, no solo afecta a la eficiencia de su eliminación, sino que guarda relación 
también con la capacidad del MP de interactuar con otros contaminantes u organismos 
presentes en el agua residual (McCormick et al., 2014). La Figura 4.6 recoge el porcentaje 
de las concentraciones medias de las distintas formas de MP encontradas en cada una de las 
EDAR, es decir bead o microesférula (BD), fibra (FB), film (FI) y fragmento (FR), que para 
el conjunto de muestras mostraron valores de concentración y porcentajes medios de 0,09 ± 
0,02 BD/l (4,94%); 0,56 ± 0,07 FB/l (30,63%); 0,52 ± 0,08 FI/l (28,17%) y 0,68 ± 0,08 FR/l 
(36,63%), respectivamente. El mínimo representado por BD indica el aporte tan bajo que 
suponen los MP primarios para las depuradoras, procedentes de productos de cuidado 
personal como cremas exfoliantes, pastas de dientes, geles, etc. (Fendall y Sewell, 2009), y 
que en Europa se estima que no representa más del 0,5% de las emisiones anuales de MP a 
sistemas acuáticos (Hann et al., 2018). En España, el anteproyecto de ley de residuos y suelos 
contaminados que está en tramitación en la actualidad, prohíbe expresamente el uso de 
cosméticos y detergentes que contengan microplásticos añadidos intencionadamente. En 
cualquier caso, las emisiones son siempre estimadas, y la eficiencia de eliminación en EDAR 
ha sido establecida en un 52% (Kalčíková et al., 2017), aunque en nuestro caso ha supuesto 
una eliminación del 91,35%, estadísticamente significativa (F-test = 6,765; p = 0,010). Zou 
et al. (2020) apenas encuentran BD en efluentes de aguas residuales de Guangzhou (China), 
y Ziajahromi et al. (2021) solamente detectaron una microesférula en una de las tres EDAR 
estudiadas en Australia. 
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Las formas FB y FI fueron identificadas en todos y cada uno de los puntos de 
muestreo, la forma FR también en todos, excepto en el EFF de la EDAR ALJ, y la forma 
menos identificada, fue BD, que apareció en todos los puntos de muestreo de la EDAR ECB, 
en DBT de la EDAR AGL y EFF de la EDAR MMS. Se ha especulado mucho con la 
posibilidad de que las microesférulas sean eliminadas en el proceso de desengrasado de la 
superficie del agua residual, no llegando por tanto apenas al decantador primario (Murphy 
et al., 2016; Lares et al., 2018). En cualquier caso, las formas esféricas han sido descritas 










Figura 4.6. Porcentajes de formas (BD: Microesférula; FB: Fibra; FI: Film; FR: 
Fragmento) en las cuatro depuradoras estudiadas. 
 
Como se ha comentado, en la EDAR ALJ no aparecieron MP de tipo primario, a 
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de pellets. Las herramientas preventivas puestas en marcha por la compañía, como la 
instalación de filtros en los desagües o la limpieza inmediata de pellets derramados, han 
demostrado ser decisivas y muy eficientes, estando esta empresa incluida dentro de aquellas 
que suscribieron el compromiso OCS (Operation Clean Sweep®) desde 2017, una iniciativa 
voluntaria de la industria sobre la pérdida de pellets de plástico (PlasticsEurope, 2019). 
Murphy et al. (2016) tampoco encontraron esta forma de MP en el efluente de una EDAR 
de Escocia. 
En general, la concentración media de todas las formas se redujo de manera eficiente 
y estadísticamente significativa en el efluente de todas las EDAR, con porcentajes medios 
de eliminación superiores para las formas particuladas de los MP: 92,46% para FI, 91,35% 
para BD y 90,31% para FR, respecto de la de fibras, 21,13%. Bilgin et al. (2020) también 
encontraron que eran las fibras las que menos quedaban retenidas en su estudio de una EDAR 
en Turquía. En general, se trata de la forma que se elimina con más dificultad debido a su 
relación longitud-anchura (Ngo et al., 2019). Además, fueron las fibras las que inicialmente 
alertaron de la contaminación por MP procedentes de depuradoras, al establecerse una 
similitud entre estas y las encontradas en sedimentos costeros (Browne et al., 2011; 
Ziajahromi et al., 2017) o en cauces de ríos (Mani et al., 2015). Sin embargo, también hay 
investigadores que no han encontrado ninguna fibra en sus trabajos con aguas residuales 
(Carr et al., 2016). 
Respecto a la forma film en la EDAR ECB, se observaron diferencias 
estadísticamente significativas en los 4 puntos de muestreo de la depuradora (F-test = 4,633; 
p = 0,004), con concentraciones medias de 0,66 ± 0,13 FI/l para DBT, 1,04 ± 0,35 FI/l para 
PCL, 0,54 ± 0,15 FI/l para BRT y 0,04 ±0,02 FI/l para EFF. Cuando se compararon los 
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valores medios de concentración de FI en PCL frente al conjunto del resto de los puntos de 
muestreo, mediante un modelo lineal general con prueba de medias marginales estimadas, 
esta significación estadística se mantuvo (F-test = 7,852; p = 0,005), siendo las 
concentraciones medias 1,04 ± 0,35 FI/l para PCL, y 0,40 ± 0,07 FI/l para todos los demás 
puntos de monitorización. Estos valores anormalmente elevados de la forma FI en PCL 
llevan a un incremento en la concentración media de MP desde DBT a PCL, tal y como se 
ha descrito en el apartado anterior. Es conocido que el decantador primario favorece 
especialmente la sedimentación en el fango primario de la forma FR, de mayor densidad y 
estructura tridimensional irregular (Bilgin et al., 2020). Por el contrario, formas de menor 
densidad como la forma FI, quedarían en superficie y tendrían mejor eliminación mediante 
un proceso de flotación, tal y como también demostraron Bilgin et al. (2020) en un sistema 
de flotación por aire disuelto. Lares et al. (2018) también describen en su estudio un ligero 
incremento en el efluente final de la depuradora, que justifican por un régimen laminar en la 
salida frente a un régimen turbulento en las primeras etapas de depuración, además de que 
la mayoría de los MPP encontrados estaban constituidos por LDPE. 
Además, se observó que, para todas las EDAR estudiadas, el 68,29% de los MP cuya 
constitución era LDPE se encontraban en forma FI y, a su vez, que el 73,52% de los FI estaba 
constituido por LDPE; se consideran ciertas explicaciones al respecto: por una parte, se trata 
de MP compuestos por un polímero de baja densidad (< 1 g/ml) y con forma aplanada, lo 
que los hace candidatos ideales para flotar en superficie (Bilgin et al., 2020); ha existido un 
uso masivo, indiscriminado y, en cierta forma, incontrolado, de bolsas de un solo uso, cuya 
distribución gratuita en comercios de nuestro país finalizó en mayo de 2018, tras la entrada 
en vigor del Real Decreto 293/2018, sobre reducción del consumo de bolsas de plásticos y 
por el que se crea el Registro de Productores; la exposición de este material a la luz del sol 
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y a elevadas temperaturas llevaría a su fragmentación en mesoplásticos y, finalmente, en 
MP, siendo transportados por la escorrentía urbana hasta la EDAR (Ziajahromi et al., 2017; 
Pittura et al., 2021), además del transporte atmosférico. Seguramente aún sea pronto para 
evaluar el impacto que la normativa ha tenido en la presencia de estos residuos plásticos en 
el medio ambiente, especialmente desde el punto de vista del análisis de microplásticos, y 
serán necesarias series temporales de muchos más años para calcular de forma adecuada su 
disminución. En cualquier caso, los datos recogidos en esta Tesis apuntan hacia esa 
dirección, por la disminución que la forma film en los MP ha supuesto en las muestras de 
agua residual desde 2018 (56,32%) a 2019 (18,41%) y 2020 (7,26%). 
Finalmente, aunque no menos importante, está la proximidad de las depuradoras a 
zonas de cultivo en invernadero o cultivo bajo plástico, que maximiza la productividad del 
suelo y favorece el aprovechamiento eficiente del agua, especialmente importante en 
regiones áridas o semiáridas (Ekebafe et al., 2011). De todos ellos, el polietileno de baja 
densidad es el más empleado (Serrano et al., 2004), y ya ha sido descrito en forma de 
micropartículas en suelos de cultivos hortofrutícolas recubiertos con este material (Ramos et 
al., 2015; Brodhagen et al., 2017; Qi et al., 2018) así como en suelos abonados con fango 
estabilizado de depuradoras (Hurley et al., 2018). El LDPE es un polímero barato, con 
elevada transmisividad de la radiación térmica, siendo dominante su uso para cultivos en 
regiones mediterráneas (Papadakis et al., 2000), por lo que puede depositarse desde la 
atmósfera fragmentado en forma de MP. Con el fin de comprobar esta hipótesis, se tomaron 
muestras de plástico de invernadero cercano a la EDAR ECB. La Figura 4.7 muestra los 
resultados de la comparación del espectro de infrarrojo de esta muestra con el de una muestra 
FI de LDPE aislada en PCL y el patrón de referencia de LDPE. 
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En las Figuras 4.8 y 4.9 se muestra la reducción en la concentración de MPP y FB 
para las cuatro EDAR estudiadas, en los cinco efluentes diferentes. Los MPP decrecieron de 
forma significativa, desde la entrada de la EDAR a la salida, para la EDAR ECB (91,67%) 
(F-test = 34,033; p = 0.000), EDAR AGL MBR (98,83%) (F-test = 9,542; p = 0.004); EDAR 
AGL RSF (95,53%) (F-test = 9,413; p = 0,004) y EDAR ALJ (90,49%) (F-test = 15,872; p 
= 0,000). En el caso de las FB, todas las EDAR mostraron reducciones, aunque únicamente 
fueron significativas para la EDAR ECB (65,70%) (F-test = 5,986; p = 0,016) y la EDAR 











Figura 4.7. Comparativa de espectros FTIR para una muestra de plástico de invernadero, 
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Para las dos EDAR con tratamientos avanzados de depuración, EDAR AGL, con 
MBR y RSF, y EDAR ALJ, con RSF, el descenso medio en la concentración de FB a lo 
largo del proceso de depuración fue siempre menor que el de MPP, y en el caso de la EDAR 
AGL ni siquiera las diferencias fueron estadísticamente significativas para MBR (F-test = 
4,026; p = 0,053) ni para RSF (F-test = 3,384; p = 0,075). Pittura et al., (2021) han 
demostrado que los MBR de tecnología anaerobia mejoran la retención de FB en efluentes 












Figura 4.8. Evolución de la concentración de MPP (media ± error estándar) para la 

















































Figura 4.9. Evolución de la concentración de FB (media ± error estándar) para la entrada 
y salida de las 4 EDAR en los 5 efluentes. 
 
 
En consecuencia, se observa que tanto con la tecnología MBR como RSF se obtiene 
una buena eliminación de MPP, siendo menos eficientes en la eliminación de fibras 
(Michielssen et al., 2016), que consiguen pasar al efluente final y, con ello, entrar al medio 
donde se haga el vertido. Tal y como ya se ha indicado, esto hecho puede deberse tanto a la 
morfología propia de las fibras como a las altas presiones aplicadas en estos sistemas, así 
como a fugas por pequeñas roturas de las membranas (Leslie et al., 2017; Talvitie et al., 
2017a; Ziajahromi et al., 2017), que dan lugar a un rendimiento global de la depuradora 
inferior al obtenido en la EDAR ECB, con un sistema convencional de fangos activos. En 
cualquier caso, el número de MP atrapados en los granos de arena del RSF o adheridos a sus 
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(Nakazawa et al., 2018), podría mejorar con la utilización de agentes coagulantes (Talvitie 
et al., 2017a; Hidayaturrahman y Lee, 2019; Bilgin et al., 2020), para lo que ambas EDAR 
están preparadas, así como con la frecuencia de lavado de los filtros (Talvitie et al., 2017a; 
Zou et al., 2020), lo que requeriría un estudio posterior y en profundidad. 
En nuestro caso, cuando se estudiaron las relaciones MPP:MP y FB:MP en las dos 
EDAR con tecnologías avanzadas de depuración, tanto a la entrada como a la salida de la 
depuradora, se observó un incremento en la relación FB:MP a la salida, según los siguientes 
porcentajes: EDAR AGL MBR (FB:MP = 97,14% y MPP:MP = 2,86%); EDAR AGL RSF 
(FB:MP = 90,63% y MPP:MP = 9,37%) y EDAR ALJ (FB:MP = 93,34% y MPP:MP = 
6,66%). Lares et al. (2018) también encontraron distinta eficiencia en la eliminación de MPP 
(89,9%) y FB (99,1%), y Talvitie et al. (2017a), aunque con diferentes porcentajes de 
eliminación, solo detectaron 2 fibras sintéticas después de una tecnología MBR. Por su parte, 
Ben-David et al. (2021) también encontraron una abundancia relativa de fibras mayor tras 
un tratamiento terciario con RSF (91%) que a la entrada de la depuradora (74%). 
 
4.2.3 Variaciones en función del tamaño y el color 
La Figura 4.10 muestra el tamaño medio de los MP en las 4 EDAR estudiadas, para el que 
se observaron diferencias con significación estadística (F-test = 35,192; p = 0,000). La 
comparación por pares de medias dio diferencias mínimas significativas entre la EDAR ECB 
con cualquiera de las otras tres depuradoras (Fisher’s LSD test; p = 0,000), y la EDAR AGL 
con EDAR ALJ (Fisher’s LSD test; p = 0,001). El tamaño medio máximo encontrado fue 
para los MP de la EDAR ALJ (1,36 ± 0,09 mm), y el mínimo estuvo en los MP de la EDAR 
ECB (0,81 ± 0,02 mm). Los tamaños más pequeños se encontraron en un FR de la EDAR 
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ECB y en una FB de la EDAR MMS, de 190 µm cada uno, y el más grande correspondió a 










Figura 4.10. Tamaño de MP (media ± error estándar) en las cuatro EDAR estudiadas. 
 
 
La Figura 4.11 muestra los porcentajes para cada rango de tamaño y depuradora, 
según categorías establecidas por el MITECO para los análisis de MP en playas españolas 
(MITECO, 2020). Se observaron todas las categorías en todas las depuradoras, excepto la 
de <200 µm en la EDAR ALJ. Además, en esta EDAR, el porcentaje de MP menores de 500 
µm aumentó desde la entrada (18,63%) a la salida (21,43%) tras la desinfección con 
radiación ultravioleta. Resultados similares se han encontrado en estudios de aguas 
residuales desinfectadas con hipoclorito de sodio, siendo el nivel de degradación del MP con 
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el desinfectante dependiente del tiempo de contacto, la temperatura y la concentración del 
propio desinfectante en el agua, en el caso de desinfectantes químicos (Dris et al., 2015; 
Pittura et al., 2021). Un tamaño más pequeño supone un mayor peligro potencial del MP, ya 
que más fácilmente atravesará las barreras biológicas (Blair et al., 2017). 
El 68,24% de los microplásticos aislados en todas las depuradoras fue menor o igual 
a 1mm, y el 31,76% restante estaba por encima de 1 mm de tamaño, siendo la categoría de 
400-600 µm la más frecuente (25,45%). Este resultado enfatiza la importancia de 
monitorizar los tamaños más pequeños en el efluente final de las depuradoras, tal y como ya 






































Figura 4.11. Porcentajes para cada una de las categorías de tamaño de MP en el conjunto 
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La Figura 4.12 presenta el tamaño medio de los MP encontrados en cada uno de los 
puntos de muestreo. Solamente la EDAR ECB (F-test = 5,678; p = 0,001) y la EDAR AGL 
(F-test = 4,193; p = 0,016) mostraron diferencias estadísticamente significativas en 
referencia al tamaño en los distintos puntos de muestreo. Para la EDAR ECB, la comparación 
por pares de medias arrojó diferencias mínimas significativas entre EFF con DBT (Fisher’s 
LSD test; p = 0,002), EFF con PCL (Fisher’s LSD test; p = 0,000) y EFF con BRT (Fisher’s 
LSD test; p = 0,000). En el caso de la EDAR AGL, las diferencias solamente se mostraron 
entre DBT y MBR (Fisher’s LSD test; p = 0,004). Para las otras dos depuradoras, no 
aparecieron diferencias estadísticamente significativas. 
El estudio del tamaño según la forma del MP mostró que el 50,65% de FB tenían más 
de 1 mm de longitud, estando repartido el resto entre las de menos de 500 µm (10,97%) y 
las de entre 500 y 1000 µm (38,38%). Resultados similares encontraron Dris et al. (2015) en 
una depuradora de París, con un 45% de fibras entre 1 y 5 mm. Para la EDAR ECB, la 
cantidad de MP de tamaño por encima de 1 mm descendió desde DBT (25,33%) a PCL 
(17,20%) y de nuevo en BRT (15,82%), indicando la importancia de los procesos físicos y 
biológicos ocurridos en PCL y BRT, como se ha indicado con anterioridad (Pittura et al., 
2021), aunque la proporción de estos de nuevo aumentó en el EFF de la depuradora, hasta 
suponer el 39,34%. Para el caso de las FB, no se observó ninguna menor de 500 µm en el 
EFF final de esta depuradora, siendo el 66,67% de más de 1 mm. 
En cuanto a los colores, tal y como queda reflejado en la Figura 4.13, apareció un 
total de 12, siendo los más abundantes el blanco (31,76%), azul (30,45%) y beige (15,88%), 
seguidos del negro (4,54%), naranja (3,91%), marrón (2,99%) y gris (2,27%). El 55,31% de 
los MP eran opacos y el 44,69% transparentes. FB (65,40%) y FR (63,15%) fueron 
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mayoritariamente opacos, y FI (62,50%) transparentes. La amplia variedad de colores indica 










Figura 4.12. Evolución del tamaño de MP (media ± error estándar) para cada punto de 
muestreo analizado. 
 
El 74,67% de las FB fueron de color azul y el 60,62% de los FI de color blanco. 
Boerger et al. (2010) descubrieron que el 87% de los MP ingeridos por peces planctívoros 
del Giro Central del Pacífico Norte eran de color blanco, azul y beige. Se trata de colores 
similares a los del plancton de la zona, su fuente de alimento, lo que explicaría la propensión 
por la ingestión de estos MP. Chen et al. (2020) indican un efecto mínimo sobre el 
crecimiento del alga Scenedesmus obliquus con MP de color verde, seguramente por el 
propio parecido con el alga, mientras que los de color blanco llevaban a una inhibición del 












































Figura 4.13. Representación porcentual de los colores para el conjunto de MP aislados en 
las 4 EDAR. 
 
 
4.2.4 Principales polímeros y copolímeros identificados 
En total, se han identificado 20 familias de polímeros diferentes, de las que 11 de ellas 
tuvieron una representación de al menos el 1% en el conjunto de las 4 depuradoras, tal y 
como queda reflejado en la Tabla 4.5 para cada EDAR, y en el conjunto de ellas en la Figura 
4.14. Los polímeros más frecuentes fueron LDPE (60,17%), HDPE (11,15%) y PP (10,62%), 
correspondiendo con los tipos de resinas más demandados en Europa durante 2019 (49,2%) 
(PlasticsEurope, 2020), por su amplio uso tanto en productos para el hogar como en 
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bastante estable entre depuradoras, con porcentajes que oscilaron entre 38% en EDAR ALJ 
y 73,26% en EDAR AGL para LDPE, 4,81% en EDAR AGL y 26% en EDAR ALJ para 
HDPE, y 4,81% en EDAR AGL y 26% en EDAR ALJ para PP. 
La Tabla 4.6 muestra las concentraciones y el porcentaje de eliminación, con el nivel 
de significación, para 6 de los polímeros más identificados. Se observa una disminución 
generalizada de todos ellos en las 4 depuradoras y 5 tratamientos estudiados, aunque con 
distintos niveles de significación estadística. 
 
Tabla 4.5. Porcentaje de cada tipo de polímero identificado en las 4 depuradoras. 
 ECB AGL MMS ALJ 
ACR 33 4 7 6 
BIOPOL 24 1 1 1 
CAUCHO 1 - - - 
HDPE 122 10 6 12 
LDPE 617 137 28 19 
MTCR 8 3 2 - 
MUF 4 2 2 - 
PA 16 5 3 - 
PEP 35 2 2 1 
PET 13 - 2 1 
PC 1 - - - 
PEST 4 1 1 2 
PIB 2 1 - - 
POLISIL 1 - - - 
POM 1 - - - 
PP 118 9 8 6 
PS 8 7 5 - 
PUR 6 - - - 
PV 9 2 2 - 
TEFLON 2 1 - - 
 
 














Figura 4.14. Representación porcentual de los 20 polímeros diferentes aislados en las 4 
EDAR. 
 
En general, casi siempre es el polietileno el polímero más abundantemente descrito 
en los análisis de MP en aguas residuales, debido al amplio rango de aplicaciones que tiene 
y su bajo coste. Así lo indican Mintenig et al. (2017), que encontraron 14 tipos de polímeros 
diferentes en agua residual, siendo el polietileno el más común (40%). Simon et al. (2019) 
indican un 42% de polietileno en las muestras de aguas residuales de una depuradora danesa, 
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para polietileno y 35% para PP, en el efluente de una depuradora turca, y Pittura et al. (2021) 
identificaron un 43% de polietileno y un 13% de PP en una EDAR italiana. Pero también es 
común encontrarlo, junto al PP, mayoritariamente en otros medios, como indican Vianello 
et al. (2013) en los sedimentos de la laguna de Venecia en Italia (entre el 63-89%). 
 
Tabla 4.6. Concentración (MP/l), porcentajes de eliminación y significación del “t-test” para 
la entrada y salida de las 4 depuradoras y 5 tratamientos (en negrita, las variaciones 
significativas). 
  ECB AGL MMS ALJ 
   MBR RSF   
LDPE 
DBT 0,89 ± 0,16 1,69 ± 0,59 0,37 ± 0,14 0,28 ± 0,12 
EFF 0,06 ± 0,02 
92,97% 
(p = 0,000) 
- 
100% 
(p = 0,001) 
0,06 ± 0,04 
96,38% 
(p = 0,002) 
0,19 ± 0,07 
46,20% 
(p = 0,305) 
0,02 ± 0,02 
91,36% 
(p = 0,062) 
HDPE 
DBT 0,24 ± 0,13 0,13 ± 0,05 0,08 ± 0,04 0,14 ± 0,07 
EFF 0,02 ± 0,01 
91,41% 
(p = 0,081) 
- 
100% 
(p = 0,005) 
- 
100% 
(p = 0,004) 
0,04 ± 0,03 
44,76% 
(p = 0,487) 
0,03 ± 0,02 
76,82% 
(p = 0,123) 
PP 
DBT 0,21 ± 0,06 0,12 ± 0,03 0,13 ± 0,07 0,09 ± 0,04 
EFF 0,01 ± 0,00 
94,54% 
(p = 0,001) 
- 
100% 
(p = 0,000) 
- 
100% 
(p = 0,000) 
- 
100% 
(p = 0,065) 
- 
100% 
(p = 0,031) 
ACRIL 
DBT 0,33 ± 0,17 0,12 ± 0,09 0,05 ± 0,03 0,10 ± 0,04 
EFF 0,01 ± 0,00 
97,23% 
(p = 0,057) 
- 
100% 
(p = 0,120) 
- 
100% 
(p = 0,115) 
0,02 ± 0,02 
55,21% 
(p = 0,310) 
0,01 ± 0,01 
89,92% 
(p = 0,054) 
PA 
DBT 0,08 ± 0,05 0,06 ± 0,03 0,02 ± 0,02 - 
EFF 0,01 ± 0,01 
82,03% 
(p = 0,174) 
- 
100% 
(p = 0,024) 
0,01 ± 0,01 
76,15% 
(p = 0,079) 
0,04 ± 0,03 
-216% 





DBT 0,01 ± 0,00 0,10 ± 0,05 0,05 ± 0,05 - 
EFF - 
100% 






(p = 0,026) 
0,04 ± 0,04 
25,67% 




DBT: Desbaste; PCL: Decantador primario; BRT: Reactor biológico; EFF: Efluente; MBR: Biorreactor de 
membrana; RSF: Filtros rápidos de arena; LDPE: Polietileno de baja densidad; HDPE: Polietileno de alta 
densidad; PP: Polipropileno; ACRIL: Acrilato; PA: Poliamida; PS: Poliestireno. 
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Por otra parte, el 61,90% de las fibras identificadas estaban constituidas por PET, 
observándose que este polímero aparecía principalmente en las muestras de otoño e invierno. 
Este porcentaje es similar al encontrado por Ziajahromi et al. (2017) en una depuradora con 
tratamiento terciario y ósmosis inversa (65-88%), así como al de Matsuguma et al. (2017) 
en fibras de sedimentos marinos (80%). Se ha responsabilizado al lavado de prendas de la 
enorme cantidad de fibras liberadas a las aguas residuales urbanas, estimada en más de 1.900 
fibras por cada lavado y prenda (Browne et al., 2011), y que para el poliéster podría llegar a 
las 7.360 FB/m2·l (Almroth et al., 2018), pero también a restos de toallitas no biodegradables 
mal desechadas en el baño (Briain et al., 2020). Sin embargo, también se encontraron FR de 
PET, por lo que no debe de ignorarse su presencia procedente de la fragmentación de 
productos que lo contengan, principalmente botellas de agua. El 61,57% de los MPP estaban 
conformados por LDPE que, como ya se ha comentado, fue mayoritariamente identificado 
en la forma FI (68,38%). 
Entre los polímeros identificados en menor proporción estuvieron los biopolímeros, 
principalmente representados por derivados del ácido sebácico y la policaprolactona, que se 
presentaron especialmente en la EDAR ECB (80% del total de biopolímeros). Para todos 
ellos se observó que su concentración disminuía secuencialmente desde DBT (0,13 ± 0,05 
BIOPOL/l), a PCL (0,03 ± 0,01 BIOPOL/l)) y BRT (0,01 ± 0,00 BIOPOL/l), desapareciendo 
finalmente en el efluente. Sin embargo, esta disminución solo fue estadísticamente 
significativa entre DBT y PCL (t-test = 1,992; p = 0,014) y no entre PCL y BRT (t-test = 
1,166; p = 0,249), lo que probablemente puede explicarse por la propia naturaleza del 
polímero, que sufre una biodegradación rápida en las primeras etapas de la depuración. Los 
derivados del ácido sebácico han demostrado su biodegradabilidad tanto en estudio in vivo 
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como in vitro, dejando únicamente un dímero oleoso residual tras la hidrólisis (Xu et al., 
2001). 
Dentro del grupo de los copolímeros, destacó la presencia de copolímeros vinílicos 
(25,93%), principalmente el copolímero de etileno y acetato de vinilo (EVA: Ethylene Vinyl 
Acetate) y el estearato de polivinilo (PVS: Polyvinil stearate), solos o incorporados al 
cloruro de polivinlo (PVC: Polyvinyl chloride); los del acrilato como el copolímero de 
etileno-acrilato de etilo (EEA: Ethylene Ethyl Acrylate) (18,52%), los copolímeros del 
poliestireno, como el caucho estireno-butadieno (SBR: Styrene Butadiene Rubber) 
(14,81%), y los del teflón como el copolímero de hexafluoropropileno y tetrafluoroetileno 
(FEP: Fluorinated Ethylene Propylene) (11,11%). El PVS no ha sido descrito en muchos 
estudios de depuradoras, y su copolimerización con PVC puede indicar su procedencia de 
materiales de construcción (Blair et al., 2019). Únicamente Blair et al. (2019) encuentran 
PVS como el segundo polímero más abundante en muestras de agua residual, después del 
PP. En nuestro caso, este copolímero solo se encontró en las muestras de MBR en EDAR 
AGL (0,01 MP/l), lo que sugiere que los propios equipos de las EDAR, aunque en pequeño 
porcentaje, podrían ser fuente directa de polímeros al medio acuático (Magni et al., 2019). 
El mismo razonamiento es válido para el incremento de poliamidas en EFF de EDAR MMS 
(0,04 MP/l) (Tabla 4.6). En cualquier caso, sería este un aspecto sobre el que habría que 
seguir investigando, ya que la concentración en la que se encontraron ambos fue baja. 
La presencia de copolímeros del acrilato ha sido descrita por Chae et al. (2015) en 
aguas costeras de Corea y por Liu et al. (2020) en MP aerovagantes depositados en plantas. 
Estos materiales se emplean en geles de ducha comerciales, peelings, cremas solares a 
prueba de agua, como gelificantes en barras de labios y en pinturas en general (Liebezeit y 
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Dubaish, 2012; Chae et al., 2015). El acrilato de etilo es un monómero tóxico, y sus 
polímeros han demostrado tener la capacidad de adsorber metales pesados y actuar como 
vehículo de transferencia a la cadena alimentaria (Browne et al., 2013). 
El SBR es reconocido como potencial marcador en la identificación de MP 
procedentes del desgaste de neumáticos (Hann et al., 2018) y, como tal, se ha encontrado 
principalmente en la EDAR ECB, cercana a una autovía (Figura 4.15). Se trata de un 
compuesto de elevada densidad (1,7–2,5 g/ml), superior a la de la disolución de NaCl 
empleada en la extracción (1,08 g/ml), y con dificultad para su cuantificación por FTIR, 
debido al negro de carbono añadido como relleno en neumáticos (Sommer et al., 2018; 
Haave et al., 2019). Junto a este copolímero, también apareció, aunque en menor porcentaje 
(7,41%) el copolímero del etileno-propileno-norborneno, empleado en la fabricación de 









Figura 4.15. Imagen de una partícula de SBR aislada en una muestra de agua residual de 
PCL de la EDAR ECB (13.mar.2017). 
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4.3 Patrones temporales 
4.3.1 Variabilidad intradiurna y diaria 
El estudio de las variaciones intradiurnas se llevó a cabo, como ya se ha comentado en 
Materiales y Métodos, en la EDAR ECB. Para ello, se tomaron muestras puntuales de 
mañana, entre las 09:00 h y 11:00 h, y de tarde, entre las 15:00 h y las 17:00 h. No se 
observaron diferencias con significación estadística en la concentración media de MP de las 
muestras matutinas (1,51 ± 0,17 MP/l) y las vespertinas (2,00 ± 0,30 MP/l) (F-test = 2,265; 
p = 0,134). Tal y como muestra la Tabla 4.7, cuando el análisis se llevó a cabo por punto de 
muestreo o forma del MP, tampoco aparecieron diferencias estadísticamente significativas. 
Sin embargo, cuando el estudio se realizó sobre el tamaño medio de los 
microplásticos, sí aparecieron diferencias estadísticamente significativas, siendo inferior el 
tamaño medio de los MP recogidos en las muestras de la mañana (0,76 ± 0,02 mm) que en 
las de la tarde (0,88 ± 0,04 mm) (F-test = 6,256; p = 0,013). Además, el 15,64% de los MP 
de la mañana eran de menos de 1 mm de tamaño, mientras que los de más de 1 mm 
representaban el 79,08% de las muestras vespertinas, en una correlación con diferencias con 
significación estadística (χ2 = 5,033; p = 0,025). 
No muchos estudios han abordado las diferencias intradiurnas en la concentración de 
MP en depuradoras. Cao et al. (2020), sí que encontraron diferencias en el estudio realizado 
sobre una depuradora de Hong Kong, con muestras recogidas cada 2 horas. Igual que en 
nuestro estudio, la concentración de MP se incrementaba conforme avanzaba el día, 
predominando entonces el tamaño comprendido entre 1 y 5 mm. 
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Tabla 4.7. Distribución de la concentración de MP y formas (ítem/l) 
(media ± error estándar) y ANOVA (F-test, p) en las muestras de 
mañana-tarde de la EDAR ECB. 
EDAR ECB MAÑANA TARDE ANOVA 
DBT 2,02 ± 0,39 2,76 ± 0,62 1,121 (0,294) 
PCL 2,12 ± 0,44 2,86 ± 0,94 0,581 (0,449) 
BRT 1,82 ± 0,29 2,29 ± 0,37 1,018 (0,317) 
EFF 0,21 ± 0,05 0,30 ± 0,07 1,227 (0,272) 
MPP 1,33 ± 0,17 1,89 ± 0,30 2,921 (0,089) 
FB 0,18 ± 0,03 0,11 ± 0,03 2,394 (0,123) 
DBT: Desbaste; PCL: Decantador primario; BRT: Reactor biológico; EFF: Efluente; 
MPP: Microplásticos particulados; FB: Fibras. 
 
 
El estudio por días de la semana demostró que no se aprecian diferencias con 
significación estadística para la concentración media de MP (F-test = 1,342; p = 0,254). 
Ziajahromi et al. (2021) sugieren que la concentración de MP no necesariamente sigue un 
perfil diario. En nuestro caso, sí aparecen diferencias estadísticamente significativas para FB 
(F-test = 5,257; p = 0,000); FI (F-test = 2,653; p = 0,033) y FR (F-test = 12,355; p = 0,000). 
Los valores medios por día de estas tres formas se muestran en la Figura 4.16, en la que se 
puede observar un comportamiento similar para FB y FI, con valores mínimos hacia el 
principio y final de semana. 
 











Figura 4.16. Evolución de la concentración de FB, FI y FR a lo largo de la semana. 
 
 
Tal y como se ha descrito para otros tipos de contaminantes, la actividad humana en 
los países industrializados sigue en gran medida un ciclo de siete días, con una disminución 
reconocida de los contaminantes durante el fin de semana (Beirle et al., 2003; Schipa et al., 
2009). La forma FI dio valores por encima de la media para el martes y el miércoles, 
coincidiendo con un aumento en la actividad agrícola e industrial, y una reducción para el 
lunes, jueves y, especialmente, para el viernes, cuando mucha actividad industrial termina 
su jornada a medio día. Resultados similares han sido descritos para otros parámetros físico-
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4.3.2 Variaciones interanuales 
Para el conjunto de depuradoras, se llevó a cabo un estudio de las variaciones interanuales 
de la concentración de MP. El modelo lineal general con prueba de medias marginales 
estimadas mostró diferencias con significación estadística para el año 2017 (2,57 ± 0,34 
MP/l), con muestras solamente recogidas en EDAR ECB, respecto al resto de años 
muestreados en todas las depuradoras (1,63 ± 0, 15 MP/l) (F-test = 8,101; p = 0,005). Las 
diferencias se mostraron tanto en la concentración de FB, que fue menor para las muestras 
de 2017 (0,08 ± 0,04 FB/l) que para las del resto de años (0,70 ± 0,09 FB/l) (F-test = 13,759; 
p = 0,000) como en la de MPP, que contrariamente fue superior para 2017 (2,50 ± 0,34 
MPP/l) que para el resto de años (0,93 ± 0,11 MPP/l) (F-test = 31,103; p = 0,000). Así 
mismo, las muestras del año 2017 también se caracterizaron por tener un tamaño medio de 
MP de 0,70 ± 0,03 mm, inferior al del resto de años de todas las depuradoras (1,06 ± 0,02 
mm) (F-test = 48,133; p = 0,000). Estas diferencias desaparecían en el EFF de la EDAR 
ECB, con valores medios de concentración de MP de 0,28 ± 0,08 MP/l para 2017 y 0,24 ± 
0,14 MP/l para el resto de años (F-test = 0,175; p = 0,677), indicando que la depuradora tiene 
un buen comportamiento respecto de la emisión de MP en el EFF, por ser capaz de 
amortiguar las variaciones observadas a la entrada de la EDAR a través de todo el proceso 
de depuración, con independencia del valor de concentración en DBT. 
Para el resto de depuradoras, solo aparecieron diferencias estadísticamente 
significativas en la EDAR MMS, donde las muestras de agua residual de 2018 presentaban 
una concentración mayor de MP a la entrada de la depuradora (2,24 ± 0,44 MP/l) que las de 
2019 (11,11 ± 4,81 MP/l) (F-test = 20,662; p = 0,001), aunque, de nuevo, estas diferencias 
fueron amortiguadas a lo largo del sistema de depuración, con valores medios en el efluente 
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final de la EDAR MMS de 1,06 ± 0,33 MP/l para 2018 y 1,36 ± 0,32 MP/l para 2019, ya sin 
diferencias estadísticamente significativas (F-test = 0,109; p = 0,748). De nuevo podemos 
hablar de un funcionamiento eficiente de la depuradora en cuanto a la reducción en la 
concentración de MP, a pesar de valores significativamente diferentes en dos años 
consecutivos. 
 
4.3.3 Variabilidad estacional 
El análisis por estaciones del año de la concentración media de MP para todas las 
depuradoras estudiadas se muestra en la Figura 4.17. Como se observa, aparecieron 
diferencias estadísticamente significativas entre ellas, siendo el otoño la estación que más 
concentración media mostraba, tal y como también reflejó el modelo de medias marginales 
estimadas, con una concentración de 2,92 ± 0,44 MP/l para el otoño, frente a 1,52 ± 0,12 
MP/l para el resto de las estaciones (F-test = 19,113; p = 0,000). 
Así mismo, se observaron diferencias estadísticamente significativas para esta 
estación en cuanto a las formas de los MP, siendo mayor para otoño las concentraciones 
tanto de fragmentos: 1,31 ± 0,26 FR/l frente a 0,48 ± 0,05 FR/l para el resto de estaciones 
(F-test = 22,572; p = 0,000), como de films: 1,05 ± 0,30 FI/l frente a 0,36 ± 0,04 FI/l para el 
resto de estaciones (F-test = 14,740; p = 0,000). El mayor porcentaje de MPP se dio también 
en otoño (45,33%), frente a invierno (23,05%), verano (16,22%) y primavera (15,39%). Sin 
embargo, el porcentaje más alto de FB se dio en invierno (44,92%), lo que seguramente está 
relacionado con un mayor uso de ropa (Browne et al., 2011; Bilgin et al., 2020) y también 
con un 700% más de tiempo de funcionamiento de la lavadora en invierno respecto a otras 
estaciones (Takuma et al., 2006).  











Figura 4.17. Concentración de MP (media ± error estándar) para las 4 estaciones del año. 
 
Además, las medias marginales estimadas mostraron un tamaño medio inferior para 
los MP aislados en otoño (0,81 ± 0,02 mm) que para los del resto de estaciones (1,10 ± 0,03 
mm) (F-test = 44,372; p = 0,000). La estación del otoño se caracteriza por ser la época de 
más lluvias de la región (Ruiz Álvarez et al., 2017), que originan fuertes escorrentías hacia 
el alcantarillado y arrastran todos los MP que encuentran a su paso, especialmente las formas 
particuladas (MPP), procedentes de actividades urbanas, agrícolas o recreativas. La estación 
anterior, más seca, propiciaría la acumulación de MP secundarios en el suelo, que serían 
lavados tras las lluvias hacia el alcantarillado. La escorrentía es un proceso físico aún poco 
documentado en cuanto a su importancia en la entrada de MP al medio ambiente (Duis y 
Coors, 2016), y que difiere según la gestión realizada sobre las aguas residuales en los 
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2016). Este hecho, junto con las aún elevadas temperaturas registradas en otoño, el viento y 
la radiación solar, favorecería la ruptura del MP y su menor tamaño medio para esta estación. 
Además, las lluvias intensas llevan a un menor tiempo de retención hidráulica e incrementan 
el efluente de la EDAR, reduciendo así el tiempo que el agua residual pasa en las distintas 
etapas del tratamiento (Long et al., 2019). El incremento en la abundancia de MP tras lluvias 
intensas y viento, ha sido descrito en estudios realizados en playas, océanos, ríos y estuarios 
(Moore et al., 2002; Collignon et al., 2012; Lee et al., 2013; Lima et al., 2014; Kang et al., 
2015), así como en depuración (Briain et al., 2020). Cheung et al. (2016) indican incluso 
que los estudios de MP pueden estar sesgados si las muestras se recogen solamente durante 
la temporada de lluvias o la temporada más seca. Por su parte, Ben-David et al. (2021), en 
el estudio llevado a cabo en una depuradora de Israel, encontraron una concentración media 
superior para invierno (3 MP/l) que para el resto de estaciones (1,2-1,8 MP/l), que justifican 
por un mayor lavado de ropa, así como por la escorrentía producida durante esa estación, 
para ellos la más lluviosa. 
 
4.4 Microplásticos y parámetros físico-químicos en la EDAR ECB 
Con objeto de profundizar más en la importancia de la presencia de MP en aguas residuales, 
y su variación atendiendo a distintos factores, se ha realizado un estudio de las relaciones 
que los MP guardan con distintos parámetros físico-químicos propios de los procesos de 
depuración. Este análisis, que en el futuro se propondrá para todas las depuradoras, se ha 
llevado a cabo inicialmente para la EDAR ECB, por lo que lo que debe de profundizarse 
más en las hipótesis aquí mencionadas. 
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Así, se observó una correlación positiva y estadísticamente significativa entre el 
tamaño y el valor del pH del agua (r = 0,114; p = 0,010), indicando que valores de pH ácidos 
llevan a un tamaño menor del MP. Este hecho se observó especialmente en BRT, donde se 
tuvieron los datos más bajos, tanto de pH como de tamaño medio de MP. Así mismo, las 
concentraciones de PS disminuían para valores bajos de pH (r = 0,531; p = 0,004). Aunque 
la disminución del pH en agua residual es limitada, el concepto “tolerancia a pH bajo” se 
emplea a menudo para sistemas biológicos, no significando necesariamente valores 
extremadamente ácidos. Así se ha estudiado para el comportamiento de microorganismos 
del compostaje de residuos urbanos, que sufren inhibición de su actividad a pH inferior a 6,5 
(Sundberg et al., 2004). Los valores de pH en la EDAR ECB oscilaron entre un mínimo de 
6,7 en BRT y un máximo de 7,8 en EFF. Tal y como se ha estudiado con anterioridad en esta 
misma depuradora, cambios leves en el pH del agua residual pueden aumentar o disminuir 
de forma significativa la tasa de nitrificación-desnitrificación, favoreciendo además el 
metabolismo de los PAO (Bayo et al., 2016). Schymanski et al. (2018) también encontraron 
diferencias estadísticamente significativas para aguas minerales con gas (99 ± 82 MP/l) que 
para aguas naturales de mayor pH (12 ± 9 MP/l). Por otra parte, también puede existir un 
efecto sinérgico por la concurrencia de diferentes factores físicos, químicos y biológicos, 
que afecten a la concentración o al tamaño del MP (Karami et al., 2018). 
También se encontró en la EDAR ECB una correlación negativa y estadísticamente 
significativa entre los sólidos en suspensión y la carga de MP en DBT (r = -0,587; p = 0,001). 
Se piensa que el incremento en sólidos puede llevar a la formación de heteroagregados con 
los MP, que, por su incremento de tamaño, sean menos solubles y de mayor velocidad de 
sedimentación. Besseling et al. (2017) describieron la formación de estos heteroagregados 
en su estudio de modelización del transporte de MP en sistemas acuáticos, indicando que sus 
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efectos sobre la sedimentación eran mucho mayores que los debidos a la propia densidad del 
polímero o a la formación de biofilm (Horton et al., 2017). 
Se calcularon, así mismo, las relaciones entre las concentraciones de microplásticos 
y los parámetros DQO y DBO5 en DBT, encontrando el siguiente par de valores medios: 
(5,49 ± 1,04)10-3 MP/mg DQO-DBT y (5,22 ± 1,29)10-3 MP/mg DBO5-DBT. Cuando se 
calculó la misma relación para las muestras del EFF, se obtuvieron los siguientes valores 
medios: (7,91 ± 1,49)10-3 MP/mg DQO-EFF y (34,26 ± 7,73)10-3 MP/mg DBO5-EFF. Se 
observa una relación prácticamente constante entre MP y DQO para la entrada y la salida de 
la EDAR ECB, a pesar que la DQO se redujo de forma eficiente y estadísticamente 
significativa entre la entrada y la salida de la depuradora, desde 626,83 ± 19,06 mg/l en DBT 
hasta 52,64 ± 2,00 mg/l en EFF (F-test = 3,581; p = 0,014). Sin embargo, para la DBO5, la 
relación se incrementa, a pesar también de una disminución significativa de la DBO5 desde 
la entrada (434,44 ± 23,65 mg/l) a la salida (8,42 ± 0,42 mg/l) (F-test = 3,883; p = 0,009). 
Se hipotetiza con una dificultad para la biodegradación de los MP, incluso en sus tamaños 
más pequeños. Tal y como indica Andrady (2011), el peso molecular de un microplástico, 
incluso después de haber sufrido un proceso intensivo de descomposición, es de 103-104 
g/mol, aún insuficiente para una degradación biológica rápida, que se da en oligómeros de 
polietileno de menos de 500 g/mol. 
Así mismo, se observó que un aumento en la concentración de PET en la entrada de 
la EDAR ocasionaba una disminución en el porcentaje de eliminación de DQO (r = -0,534; 
p = 0,003) y DBO5 (r = 0,579: p = 0,001), hecho este que ya había sido descrito para reactores 
anaerobios, acompañado de un menor rendimiento en metano (Zhang et al., 2020c). La 
toxicidad generada por la posible lixiviación del ftalato de dibutilo (DBP), un compuesto 
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orgánico usado en la industria como plastificante y aditivo en tintas para impresión y 
pegamentos, podría ser la razón de esta inhibición (Zhang et al., 2020c).  
Finalmente, también se observó una correlación negativa y estadísticamente 
significativa entre la concentración de MP y el amonio (N-NH4) (r = -0,441; p = 0,007) y el 
nitrógeno total (N-NT) (r = -0,437; p = 0,008) a la salida de la depuradora. Estos resultados 
pueden justificarse debido a una fácil hidratación del grupo carbonilo en MP, que 
adsorberían y, por tanto, secuestrarían estos nutrientes, aumentando su densidad y finalmente 
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5 CONCLUSIONES 
En esta Tesis Doctoral se ha evaluado la presencia de microplásticos en 4 estaciones 
depuradoras de la Región de Murcia, en concreto la EDAR Cabezo Beaza (ECB), EDAR 
Águilas (AGL), EDAR Mar Menor Sur (MMS) y EDAR La Aljorra (ALJ), con el fin de 
conocer la situación de esta problemática y aportar conocimiento acerca de las soluciones 
tecnológicas disponibles que resulten más eficientes para evitar la descarga de este 
contaminante emergente. De los resultados obtenidos, podemos extraer las siguientes 
conclusiones: 
1. Se empleó la filtración al vacío, junto con la separación por densidad en las muestras 
que lo requerían, como sistema de extracción de microplásticos de aguas residuales. 
El método de separación por densidad se llevó a cabo con una disolución concentrada 
de 120 g/l de NaCl, tras probar con otras sales como el yoduro de potasio, 
estableciendo con ello un método reproducible, sencillo, asequible y eficaz. No se 
llevó a cabo ningún proceso de digestión de la materia orgánica, y se descartaron las 
extracciones sucesivas por no aportar diferencias estadísticamente significativas a los 
resultados. La identificación de las muestras se realizó con ayuda de la 
estereomicroscopía trinocular y espectrometría de infrarrojo con transformada de 
Fourier. 
2. Desde septiembre de 2016 hasta mayo de 2020 se procesaron un total de 1.228,92 l 
de agua residual en 344 muestras simples, repartidos en: 757,22 l y 239 muestras de 
la EDAR ECB, 221,83 l y 53 muestras de la EDAR AGL, 103,14 l y 24 muestras de 
la EDAR MMS y 146,73 l y 28 muestras de la EDAR ALJ, lo que se tradujo en 3.215 
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micropartículas aisladas, fotografiadas, medidas y clasificadas. De todas ellas, 2.071 
(64,42%) se identificaron como microplásticos. 
3. Pese a las distintas concentraciones de microplásticos encontradas a la entrada de las 
diferentes depuradoras, no se observaron diferencias con significación estadística 
entre ellas (F-test = 2,299; p = 0,082), lo que indica un comportamiento homogéneo 
para este contaminante en zonas con hábitos y costumbres similares. Los porcentajes 
de retención estuvieron dentro de los rangos establecidos para las depuradoras 
europeas, siendo del 89,18% para la EDAR ECB, 79,01% para la EDAR AGL MBR, 
75,49% para la EDAR AGL RSF, 70,12% para la EDAR MMS y 64,25% para la 
EDAR ALJ. Se estima una emisión diaria de microplásticos de entre 0,88 x 107 y 
3,18 x 107, lo que significa una media de entre 22 y 78 MP por habitante y día para 
las depuradoras estudiadas. 
4. Los microplásticos se clasificaron, según su forma, en microesférula (BD), fibra 
(FB), film (FI) y fragmento (FR), siendo el fragmento la forma más abundante, con 
una concentración media de 0,68 ± 0,08 FR/l, y la microesférula la forma menos 
aislada, con una concentración media de 0,09 ± 0,02 BD/l. Las formas particuladas 
de los microplásticos decrecieron de manera significativa en todos los tratamientos 
estudiados (> 90%); sin embargo, el descenso en las fibras fue menor, especialmente 
en tecnologías de depuración que emplean biorreactor de membrana (57,35%) o 
tratamiento terciario con filtros rápidos de arena (53,55% − 56,46%). 
5. El 68,24% de los microplásticos aislados fue menor o igual a 1mm, siendo el rango 
más frecuente el comprendido entre 400 y 600 µm (25,45%). El tamaño mínimo 
medio fue para los microplásticos de la EDAR ECB (0,81 ± 0,02 mm), y el máximo 
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medio se dio en la EDAR ALJ (1,36 ± 0,09 mm). En la EDAR ECB, se apreció un 
descenso en la cantidad de microplásticos de tamaño superior a 1 mm, desde la 
entrada (25,33%) al decantador primario (17,20%), y de nuevo en el reactor biológico 
(15,82%), destacando con ello el importante papel de retención que tienen los 
procesos físicos y biológicos de las depuradoras. En la EDAR ALJ, la única con un 
tratamiento final de desinfección, el porcentaje de microplásticos de tamaño inferior 
a 500 µm aumentó desde la entrada (18,63%) a la salida (21,43%), poniendo de 
manifiesto el efecto de degradación del microplástico sufrido por la acción de la 
radiación ultravioleta. 
6. Los colores más abundantes encontrados en los microplásticos fueron el blanco 
(31,76%), el azul (30,45%) y el beige (15,88%). El 74,67% de las fibras fueron de 
color azul, y el 60,62% de los films de color blanco, transparentes (62,50%) y 
compuestos por LDPE (73,52%), lo que se ha relacionado con la cercanía de las 
depuradoras a cultivos agrícolas bajo plástico, a la utilización generalizada de bolsas 
de un solo uso, así como a su transporte atmosférico o por escorrentía. 
7. Se identificaron un total de 20 familias de polímeros, siendo los más abundantes 
LDPE (60,17%), HDPE (11,15%) y PP (10,62%). El 61,90% de las fibras aisladas 
estaban constituidas por PET, con el porcentaje más elevado en invierno (44,92%), 
seguramente debido a un mayor uso de prendas y a su lavado. 
8.  Los biopolímeros identificados en las muestras de agua residual desaparecieron por 
completo en el efluente, indicando su carácter biodegradable. Por el contrario, 
determinados copolímeros, relacionados con los materiales de construcción, y las 
poliamidas, aparecieron o se incrementaron en el efluente, pudiendo indicar la 
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contaminación aportada por las propias tuberías y equipos de depuración. 
Finalmente, la cercanía de la EDAR ECB a una autovía puede ser la responsable del 
aislamiento de microplásticos relacionados con el desgaste de neumáticos y el tráfico 
rodado. 
9. No se observaron diferencias estadísticamente significativas en las concentraciones 
de microplásticos estudiadas en las muestras de mañana y tarde. Los análisis diarios 
mostraron que la concentración de films y fibras seguía el ciclo semanal de la 
actividad industrial. El otoño resultó ser la estación del año con mayor concentración 
de microplásticos y de menor tamaño, lo que se justifica por ser la temporada más 
lluviosa en la Región de Murcia, con fuertes escorrentías hacia un alcantarillado de 
tipo unitario. Finalmente, las diferencias interanuales en la carga de microplásticos a 
la entrada de las depuradoras desaparecían en las muestras del efluente, demostrando 
la eficiencia de los procesos de depuración. 
10. Las relaciones entre los microplásticos y los distintos parámetros físico-químicos de 
los procesos de depuración mostraron un menor tamaño para pH ácidos, una posible 
heteroagregación con los sólidos en suspensión, un incremento en la relación de la 
DBO5 con los microplásticos a la salida de la depuradora y un posible secuestro de 
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ANEXO III. LISTADO DE ACRÓNIMOS 
µ-FTIR Micro-FTIR 
µ-Raman Micro-Raman 
A2O Tratamiento anaeróbico-anóxico-aeróbico 
ACR Acrilato 
AGL Águilas 
ALJ La Aljorra 
ANAIP Asociación Española de Industriales de Plásticos 
ANOVA Análisis de la varianza 
ATR Reflectancia total atenuada 
BAF Filtro biológico aireado 
BD Microesférula 
BIOPOL Biopolímero 
BPA Bisfenol A 
BRT Reactor biológico 
CETENMA Centro Tecnológico de Energía y Medio Ambiente 
COP Contaminantes orgánicos persistentes 
DAF Flotación por aire disuelto 
DBP ftalato de dibutilo 
DBT Desbaste 
DF Filtro de disco 
DTGS Detector de sulfato de triglicina deuterado 
dw Peso seco 
ECB Cabezo Beaza 
ECHA Agencia Europea de Sustancias Químicas 
EDAR Estación depuradora de aguas residuales 
EEA Copolímero de etileno-acrilato de etilo 
EFF Efluente final 
ESAMUR Entidad de saneamiento y abastecimiento de la Región de 
Murcia 
EVA Acetato de vinilo 
FB Fibra 
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FEP Copolímero de hexafluoropropileno y tetrafluoroetileno 
FI Film 
FPA Detectores de matriz de plano focal 
FR Fragmento 
FTIR Espectrometría de infrarrojo con transformada de Fourier 
GC-MS Cromatografía de gases acoplada a la espectrometría de masas 
GRP Poliéster reforzado insaturado 
h.e. Habitante equivalente 
HDPE Polietileno de alta densidad 
IR Infrarrojo 
IUPAC Unión Internacional de Química Pura y Aplicada 
LAS Leica Application Suite 
LDPE Polietileno de baja densidad 
MBR Bioreactor de membrana 
MITECO Ministerio para la Transición Ecológica y el Reto 
Demográfico 
ML Microbasura 
MLG Modelo lineal general 
MMS Mar Menor Sur 
MP Microplásticos 
MPP Microplásticos particulados 
MPSS Separador de sedimentos de plástico de Munich 
MSFD Directiva Marco de Estrategia Marina  
MTCR Metacrilato 
MUF Melamina 
NOAA National Oceanic and Atmospheric Administration 
OCS Operation Clean Sweep® 
OMS Organización Mundial de la Salud 
ONGs Organizaciones no gubernamentales 
PA Poliamidas 
PAO Organismos acumuladores de polifosfato 
PC Policarbonatos 
PCB Bifenilos policlorados 
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PCL Decantador primario 
PE Polietileno 
PEP Polímero de etileno - propileno 
PEST Poliéster 
PET Tereftalato de polietileno 
PIB Poliisobutileno 







PVC Cloruro de polivinilo 
PVS Estearato de polivinilo 
QP Químicamente puro 
RO Ósmosis Inversa 
RSF Filtro de arena 
SAIT Servicio de apoyo a la investigación tecnológica 
SAL Small Anthropogenic Litter 
SBR Caucho estireno-butadieno 
SCS Size and colour sorting 
SEC Cromatografía de exclusión por tamaño 
SEM Microscopía electrónica de barrido 
SEM-EDX Microscopía electrónica de barrido acoplada a espectroscopía 
de energía dispersiva de rayos X 
SIT Servicio de instrumentación tecnológica 
SPSS Statistic Package for Social Sciences 
UPCT Universidad Politécnica de Cartagena 
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ANEXO IV. VOLÚMENES DE MUESTREO 
 
 





DBT_M PCL_M BRT_M EFF_M DBT_T PCL_T BRT_T EFF_T 
29 Sep. 2016 17,00 - - - 17,00 - - - - 
29 Nov.2016 6,74 - - 3,00 3,74 - - - - 
14 Dic. 2016 13,84 - - 3,00 3,83 - - 3,00 4,00 
14 Feb. 2017 12,93 - - 3,00 3,53 - - 3,00 3,40 
27 Feb. 2017 13,25 - - 3,00 3,45 - - 3,00 3,80 
13 Mar. 2017 14,69 0,52 0,49 3,27 3,72 0,57 0,53 2,91 2,68 
3 May. 2017 15,58 0,52 0,51 3,38 3,37 0,52 0,49 3,37 3,42 
5 Jun. 2017 15,99 0,63 0,58 3,07 3,84 0,52 0,48 3,13 3,74 
4 Jul. 2017 15,96 0,54 0,48 3,21 3,55 0,58 0,50 3,33 3,77 
15 Sep. 2017 16,10 0,56 0,53 3,36 3,64 0,50 0,52 3,38 3,61 
2 Oct. 2017 15,94 0,56 0,51 3,43 3,11 0,46 0,47 3,70 3,71 
24 Oct. 2017 28,91 3,62 3,51 3,36 3,59 3,63 3,60 3,61 4,00 
17 Nov. 2017 28,21 3,65 3,56 3,56 3,44 3,36 3,42 3,64 3,57 
18 Dic. 2017 24,94 3,40 3,37 3,60 3,71 3,53 3,55 - 3,78 
22 Ene. 2018 28,20 3,32 3,50 3,46 3,45 3,49 3,58 3,40 4,00 
8 Feb. 2018 20,45 2,95 3,05 1,38 3,15 3,06 3,13 - 3,74 
22 Feb. 2018 25,21 3,27 3,25 3,22 3,85 3,22 3,20 1,60 3,60 
15 Mar. 2018 24,95 3,10 3,19 3,00 3,33 3,50 2,70 2,75 3,38 
18 Abr. 2018 26,94 3,22 3,30 3,12 3,58 3,30 3,31 3,20 3,91 
17 May. 2018 28,43 3,54 3,48 3,51 3,67 3,55 3,59 3,38 3,71 
15 Jun. 2018 16,10 4,46 3,49 3,51 4,64 - - - - 
11 Jul. 2018 12,41 3,32 2,50 3,28 3,31 - - - - 
25 Jul. 2018 12,37 3,31 3,28 2,89 2,89 - - - - 
6 Sep. 2018 12,65 3,24 3,18 3,12 3,10 - - - - 
19 Sep. 2018 12,57 3,19 3,17 2,85 3,36 - - - - 
17 Oct. 2018 28,10 3,50 3,10 3,75 3,75 3,40 3,55 3,50 3,55 
22 Nov. 2018 25,94 3,01 3,01 3,00 3,30 3,27 3,35 3,22 3,78 
18 Dic. 2018 24,19 2,89 3,18 2,83 2,90 2,90 3,17 3,07 3,25 
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DBT_M PCL_M BRT_M EFF_M DBT_T PCL_T BRT_T EFF_T 
23 Ene. 2019 26,58 3,28 3,38 2,95 3,25 3,32 3,13 3,70 3,57 
28 Feb. 2019 26,21 3,31 3,30 3,00 3,12 3,33 3,40 3,20 3,55 
28 Mar. 2019 26,06 3,34 3,23 3,41 3,14 3,00 3,40 3,31 3,23 
9 Abr. 2019 26,24 3,38 3,29 3,35 3,57 3,40 3,28 3,00 2,97 
23 May. 2019 27,59 3,33 3,68 3,38 3,27 3,30 3,45 3,60 3,58 
22 Jul. 2019 12,38 2,95 3,33 3,00 3,10 - - - - 
24 Sep. 2019 27,44 3,44 3,32 3,27 3,69 3,33 3,50 3,470 3,42 
20 Ene. 2020 28,13 3,16 3,60 3,45 - - - - - 
03 Feb. 2020 - - - - 3,52 3,52 3,60 3,64 3,64 
17 Sep. 2020 18,00 9,00 9,00 - - - - - - 
TOTAL 757,22 95,51 94,36 110,97 138,46 66,56 66,90 84,11 100,36 
M: Mañana; T: Tarde. 
 
 




DBT MBR RSF 
14 Feb. 2018 10,84 3,78 3,50 3,56 
14 Mar. 2018 8,725 4,97 - 3,75 
11 Abr. 2018 13,82 3,20 5,49 5,14 
10 May. 2018 14,25 3,97 4,93 5,35 
7 Jun. 2018 13,71 4,41 4,83 4,47 
5 Jul. 2018 14,13 4,62 4,71 4,80 
1 Ago. 2018 11,06 3,42 3,77 3,87 
13 Sep. 2018 11,49 3,82 3,78 3,89 
11 Oct. 2018 11,93 4,25 3,82 3,86 
8 Nov. 2018 13,02 5,37 3,81 3,84 
13 Dic. 2018 10,87 3,72 3,74 3,41 
17 Ene. 2019 11,05 3,32 3,86 3,87 
14 Feb. 2019 14,68 5,20 4,71 4,77 
26 Mar. 2019 12,32 4,23 4,11 3,98 
10 Abr. 2019 10,65 3,91 3,41 3,33 
16 May. 2019 11,67 3,81 4,12 3,74 
12 Jun. 2019 10,96 3,78 3,84 3,34 
18 Jul. 2019 16,65 3,68 9,20 3,77 
TOTAL 221,82 73,46 75,63 72,74 












27 Mar. 2018 7,77 3,32 4,46 
25 Abr. 2018 9,78 4,42 5,36 
24 May. 2018 10,18 4,48 5,69 
20 Jun. 2018 10,27 4,43 5,84 
19 Jul. 2018 8,51 4,10 4,41 
30 Ago. 2018 7,63 3,81 3,82 
26 Sep. 2018 7,86 4,10 3,76 
25 Oct. 2018 7,85 3,98 3,87 
23 Nov. 2018 7,89 3,98 3,91 
20 Dic. 2018 7,83 3,78 4,05 
24 Ene. 2019 7,95 3,97 3,98 
21 Feb. 2019 9,62 4,71 4,91 
TOTAL 103,14 49,08 54,06 
 





28 Feb. 2019 11,82 4,50 7,32 
20 Mar. 2019 9,56 4,73 4,83 
25 Abr. 2019 6,61 3,61 3,00 
30 May. 2019 8,98 4,50 4,48 
3 Jul. 2019 9,31 4,50 4,81 
1 Ago. 2019 10,14 2,4 7,74 
19 Sep. 2019 13,54 4,65 8,89 
17 Oct. 2019 9,03 3,82 5,21 
21 Nov. 2019 10,47 3,65 6,82 
19 Dic. 2019 10,23 3,45 6,78 
23 Ene. 2020 12,12 4,85 7,27 
20 Feb. 2020 13,73 6,23 7,50 
12 Mar. 2020 10,22 4,5 5,72 
20 May. 2020 10,97 4,5 6,47 
TOTAL 146,73 59,89 86,84 
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Ilustración 1. a) LDPE, EFF, EDAR Cabezo Beaza, 29. sep. 2016; b) LDPE, DBT, EDAR 
Cabezo Beaza, 04. Jul. 2017; c) LDPE, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 17. nov. 2017; d) 
LDPE, DBT, EDAR Mar Menor Sur, 19. jul. 2018; e) LDPE, DBT, EDAR La Aljorra, 28. 
feb. 2019; f) LDPE, DBT, EDAR Águilas, 12. jun. 2019. 





























Ilustración 2. a) HDPE, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 02. oct. 2017; b) HDPE, PCL, EDAR 
Cabezo Beaza, 02. oct. 2017; c) HDPE, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 17. oct. 2018; d) 
HDPE, EFF, EDAR Mar Menor Sur, 25. oct. 2018; e) HDPE, DBT, EDAR La Aljorra, 23. 
ene. 2020; f) HDPE, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 02. feb. 2020.  





























Ilustración 3. a) PP, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 24. oct. 2017; b) PP, BRT, EDAR Cabezo 
Beaza, 22. feb. 2018; c) PP, ENT, EDAR Águilas, 05. jul. 2018; d) PP, PCL, EDAR Cabezo 
Beaza, 18. dic. 2018; e) PP, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 24. sep. 2019; f) PP, DBT, EDAR La 
Aljorra, 20. may. 2020. 





























Ilustración 4. a)  Acrilato, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 17. nov. 2017; b) Acrilato, DBT, 
EDAR Cabezo Beaza, 03. may. 2017; c) Acrilato, DBT, EDAR Águilas, 14. feb. 2018; d) 
Acrilato, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 23. ene. 2019; e) Acrilato, BRT, EDAR Cabezo 
Beaza, 28. feb. 2019; f) Acrilato, EFF, EDAR La Aljorra, 19. dic. 2019. 





























Ilustración 5. a)  Biopolímero, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 2017; b) Biopolímero, 
DBT, EDAR Águilas, 14. feb. 2018; c) Biopolímero, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 22. feb. 
2018; d) Biopolímero, DBT, EDAR Mar Menor Sur, 27. mar. 2018; e) Biopolímero, PCL, 
EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 2018; f) Biopolímero, DBT, EDAR La Aljorra, 20. mar. 
2019. 





























Ilustración 6. a)  PEP, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 17. nov. 2017; b) PEP, BRT, EDAR 
Cabezo Beaza, 18. dic. 2017; c) PEP, DBT, EDAR Mar Menor Sur, 25. abr. 2018; d) PEP, 
DBT, EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 2018; e) PEP, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 
2018; f) PEP, DBT, EDAR Águilas, 14. feb. 2019. 





























Ilustración 7. a)  PET, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 04. jul. 2017; b) PET, EFF, EDAR 
Cabezo Beaza, 02. oct. 2017; c) PET, EFF, EDAR Mar Menor Sur, 25. abr. 2018; d) PET, 
PCL, EDAR Cabezo Beaza, 17. may. 2018; e) PET, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 
2018; f) PET, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 28. mar. 2019. 





























Ilustración 8. a)  PS, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 13. mar. 2017; b) PS, PCL, EDAR Cabezo 
Beaza, 05. jun. 2017; c) PS, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 2018; d) PS, DBT, EDAR 
Águilas, 14. feb. 2018; e) PS, DBT, EDAR Águilas, 14. feb. 2018; f) PS, EFF, EDAR Mar 
Menor Sur, 27. mar. 2018. 





























Ilustración 9. a)  Poliamida, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 13. mar. 2017; b) Poliamida, BRT, 
EDAR Cabezo Beaza, 24. oct. 2017; c) Poliamida, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 17. nov. 2017; 
d) Poliamida, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 15. mar. 2018; e) Poliamida, RSF, EDAR Águilas, 
01. ago. 2018; f) Poliamida, DBR, EDAR Águilas, 26. mar. 2019. 





























Ilustración 10. a)  Polivinilo, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 24. oct. 2017; b) Polivinilo, DBT, 
EDAR Cabezo Beaza, 24. oct. 2017; c) Polivinilo, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 22. ene. 2018; 
d) Polivinilo, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 18. dic. 2018; e) Polivinilo, DBT, EDAR Mar 
Menor Sur, 21. feb. 2019; f) Polivinilo, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 24. sep. 2019. 





























Ilustración 11. a)  PUR, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 04. jul. 2017; b) PUR, BRT, EDAR 
Cabezo Beaza, 02. oct. 2017; c) Caucho, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 17. nov. 2017; d) 
Policarbonato, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 28. mar. 2019; e) Poliéster, EFF, EDAR La 
Aljorra, 19. sep. 2019; f) Poliéster, DBT, EDAR La Aljorra, 19. sep. 2019. 





























Ilustración 12. a) Metacrilato, EFF, EDAR Cabezo Beaza, 15. sep. 2017; b) PIB, BRT, 
EDAR Cabezo Beaza, 15. sep. 2017; c) Metacrilato, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 24. oct. 
2017; d) PIB, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 02. oct. 2017; e) Metacrilato, DBT, EDAR Mar 
Menor Sur, 25. abr. 2018; f) Metacrilato, DBT, EDAR Águilas, 05. jul. 2018. 





























Ilustración 13. a) MUF, MBR, EDAR Águilas, 07. jun. 2018; b) MUF, DBT, EDAR Mar 
Menor Sur, 19. jul. 2018; c) Teflón, DBT, EDAR Águilas, 08. nov. 2018; d) Teflón, DBT, 
EDAR Cabezo Beaza, 09. abr. 2019; e) Polisilicato, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 24. sep. 
2019; f) POM, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 20. ene. 2020. 




























Ilustración 14. a) Fibra sin identificar, MBR, EDAR Águilas, 01. ago. 2018. b) Fibra sin 
identificar, EFF, EDAR Mar Menor Sur, 23. nov. 2018.c) Fibra sin identificar, DBT, EDAR 
Mar Menor Sur, 20. dic. 2018.d) Fibra sin identificar, RSF, EDAR Águilas, 16. may. 2019. 
e) Fibra sin identificar, DBT, EDAR La Aljorra, 03. jul. 2019. f) Fibra sin identificar, EFF, 
EDAR La Aljorra, 21. nov. 2019. 






























Ilustración 15. a) Fibra sin identificar, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 15. mar. 2018; b) Fibra sin 
identificar, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 18. abr. 2018; c) Fibra sin identificar, BRT, EDAR 
Cabezo Beaza, 11. jul. 2018; d) Fibra sin identificar, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 23. may. 
2019; e) Fibra sin identificar, EFF, EDAR Cabezo Beaza, 24. sep. 2019; f) Fibra sin 
identificar, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 03. feb. 2020. 
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Ilustración 1. a) Comparativa entre la muestra de LDPE, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 
13. mar. 2017 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems 
Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 90,78%; b) Comparativa 
entre la muestra de HDPE, DBT, EDAR La Aljorra, 23. ene. 2020 (rojo) y la referencia 


























Ilustración 2. a) Comparativa entre la muestra de PP, DBT, EDAR La Aljorra, 20. may. 
2020 (rojo) y la referencia de la biblioteca Polymer Additives and Plasticizers (negro), 
con una concordancia del 94,55%; b) Comparativa entre la muestra de ACR, EFF, 
EDAR La Aljorra, 19. dic. 2019 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific 
Systems Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 98,06%.  
b) 
a) 

































Ilustración 3. a) Comparativa entre la muestra de BIOPOL, DBT, EDAR Águilas, 
14. feb. 2018 (rojo) y la referencia de la biblioteca Polymer Additives and 
Plasticizers (negro), con una concordancia del 89,09%; b) Comparativa entre la 
muestra de PEP, DBT, EDAR La Aljorra, 28. feb. 2019 (rojo) y la referencia de la 





































Ilustración 4. a) Comparativa entre la muestra de PET, EFF, EDAR La Aljorra, 
19. oct. 2019 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems 
Polymers by ATR Library (negro), con una concordancia del 81,39%; b) 
Comparativa entre la muestra de PS, DBT, EDAR Águilas, 14. feb. 2018 (rojo) y 
la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library 
(negro), con una concordancia del 93,40%.   
b)
a) 

































Ilustración 5. a) Comparativa entre la muestra de PEST, DBT, EDAR La Aljorra, 19. 
sep. 2019 (rojo) y la referencia de la biblioteca Synthetic Fibers by Microscope (negro), 
con una concordancia del 81,00%; b) Comparativa entre la muestra de MTCR, DBT, 
EDAR Cabezo Beaza, 02. oct. 2017 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse 







































Ilustración 6. a) Comparativa entre la muestra de PA, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 13. 
mar. 2017 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by 
ATR Library (negro), con una concordancia del 91,58%; b) Comparativa entre la 
muestra de PUR, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 04. jul. 2017 (rojo) y la referencia de la 
biblioteca Hummel Polymer and Additives (negro), con una concordancia del 81,02%. 



































Ilustración 7. a) Comparativa entre la muestra de PIB, BRT, EDAR Cabezo Beaza, 02. 
oct. 2017 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by 
ATR Library (negro), con una concordancia del 84,41%; b) Comparativa entre la 
muestra de PV, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 24. oct. 2017 (rojo) y la referencia de la 
biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers by ATR Library (negro), con una 
concordancia del 81,58%. 



















Ilustración 8. a) Comparativa entre la muestra de CAUCHO, DBT, EDAR Cabezo Beaza, 
17. nov. 2017 (rojo) y la referencia de la biblioteca Sprouse Scientific Systems Polymers 
by ATR Library (negro), con una concordancia del 85,82%; b) Comparativa entre la 
muestra de PC, PCL, EDAR Cabezo Beaza, 28. mar. 2019 (rojo) y la referencia de la 
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EDAR CABEZO BEAZA (ECB) 
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EDAR ÁGUILAS (AGL) 
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EDAR MAR MENOR SUR (MMS)  
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EDAR LA ALJORRA (ALJ) 
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FE DE ERRATAS 
 
Finalizada la Tesis Doctoral se vieron ciertos errores que se detallan a continuación: 
− Pág. 127. En la Figura 4.7. Comparativa de espectros FTIR para una muestra de 
plástico de invernadero, un MP de forma FI del PCL y el patrón de referencia de 
LDPE, sería necesario añadir el porcentaje de coincidencia de la muestra de 






















− Pág. 136. A la Tabla 4.5 Porcentaje de cada tipo de polímero identificado en las 
4 depuradoras, le corresponde el título Tabla 4.5. Abundancia de cada tipo de 
polímero identificado en las 4 depuradoras. Por consiguiente, en el ANEXO II. 
ÍNDICE DE TABLAS (pág. 203), le corresponde la siguiente modificación: 
 
Tabla 4.5. Abundancia de cada tipo de polímero identificado en las 4 depuradoras.     136 
 
− Pág. 145. Párrafo 2, línea 21. Donde dice: una concentración mayor de MP a la 
entrada, debe decir: una concentración menor de MP a la entrada 
 
